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1. Introduzione  
La molluschicoltura rappresenta uno dei principali comparti 
dell’acquacoltura a livello globale, nonché una delle zootecnie più 
sostenibili ed ecocompatibili (Shumway, 2003); secondo il report 
FAO (Food and Agriculture Organization, 2015) al 2013 sono state 
prodotte circa 15 milioni di tonnellate di molluschi, per un valore 
di circa 20 miliardi di dollari americani. Attualmente vengono 
allevate a fini commerciali diverse specie di molluschi bivalvi, tra 
cui mitili (Mytilus galloprovincialis, Mytilus edulis), le vongole 
(Venerupis philippinarum e Venerupis decussata), pettine (Pecten 
maximus), ostriche (Crassostrea gigas, Crassostrea virginica ed 
Ostrea edulis) e circa 553˙000 tonnellate sono riconducibili al 
mollusco bivalve Crassostrea gigas (Thunberg, 1793). Questo 
organismo rappresenta una produzione marina legata 
strettamente alla tradizione locale e nazionale, con le quali si 
interfacciano tecniche di antico retaggio, tecnologie avanzate e 
sfide a carattere scientifico-ambientale.  
In questo contesto, l’approfondimento delle conoscenze sulla 
biologia di queste specie,  in particolare di Crassostrea gigas, 
ricopre un ruolo di primaria importanza in relazione alla 
complessa rete di interazioni che lega tali organismi alla struttura 




quantitativa del materiale in sospensione in essa contenuto, ai fini 
anche della gestione della risorsa. 
Lo sviluppo e l’accrescimento dei molluschi bivalvi dipende 
soprattutto dalla qualità del seston presente nelle zone di 
allevamento ed in particolare dal contributo energetico derivante 
dalla sostanza organica particellata (particulate organic matter, 
POM) vivente (batteri, fitoplancton, microzooplancton) e 
dall’apporto di energia e materia fornito dal detrito proveniente 
dal metabolismo di organismi appartenenti a diversi livelli trofici. 
Una frazione rilevante del seston è rappresentata dai “faecal 
pellets”, prodotti principalmente da organismi 
mesozooplanctonici (crostacei e plancton gelatinoso),  che 
possono contenere sostanze di pregio utili per l’alimentazione 
degli organismi filtratori (Lowe et al., 2014).  
Per quanto riguarda Crassostrea gigas, è stata dimostrata la sua 
capacità di filtrare notevoli volumi d’acqua, rimuovendo dalla 
colonna d’acqua grandi quantità di particellato (Newell and Ott, 
1999). Recentemente è stato dimostrato che tale processo è 
mediato da complessi meccanismi di riconoscimento delle 
particelle in sospensione, sulla base delle loro caratteristiche 




Durante il processo di filtrazione l’ostrica è in grado di 
“bioconcentrare” sostanze di varia natura utili per il suo 
metabolismo, ma anche xenobiotici che possono rappresentare 
un fattore limitante per lo sviluppo ed un fattore di rischio per gli 
organismi dei livelli trofici superiori. Tra i contaminanti emergenti 
legati al ciclo di sviluppo dei lamellibranchi, un ruolo chiave è 
rivestito dalle “microplastiche”, intese come “frammenti di 
materiale plastico aventi dimensioni inferiori a 1 mm (Andrady, 
2011)”.   
Le microplastiche, essendo ubiquitarie e resistenti alla 
biodegradazione, possono essere rinvenute in ambiente pelagico 
e neritico, in relazione ai processi di circolazione delle masse 
d’acqua. Per quanto si dia, principalmente, risalto alle 
drammatiche condizioni delle zone di accumulo relative ai gyres 
pelagici (Carpenter & Smith, 1972; Wong, Green & Cretney, 1974; 
Day & Shaw, 1987; Moore et al., 2001; Law et al., 2010; Goldstein, 
Rosenberg & Cheng, 2012), di notevole interesse appare la 
contaminazione da sostanze plastiche ambiente marino costiero, 
ove insistono gli impianti di molluschicoltura (Van Cauwenberghe 
and Janssen, 2014; Li et al., 2015).  
In particolare,  il trasferimento verticale delle microplastiche 




organismi planctonici e bentonici, infatti, l’alimentazione di molte 
specie di questi due comparti dipendono dall’utilizzo della materia 
organica particellata che la ingeriscono trattenendo sia le 
sostanze con valore nutrizionale sia quelle presenti come 
contaminanti. In questo contesto se le microplastiche  sono 
inglobate in matrici organiche quali ad esempio i faecal pellets, 
che per le loro caratteristiche fisiche tendono a sedimentare, 
vengono trasferite dagli strati più superficiali verso il fondo ove 
interesseranno il il comparto bentonico (Turner, 2002). 
Obiettivo principale del presente lavoro di tesi di dottorato è stato 
quello di contribuire all’ conoscenza sulla base delle 
caratteristiche ambientali idonee allo sviluppo di Crassostrea 
gigas, delle complesse interazioni che s’instaurano tra il sistema 
colonna d’acqua-plancton e il controllo “top down” della POM.  
A tale scopo sono stati elaborati i dati, acquisiti durante l’attività 
di monitoraggio effettuato in campo, nel corso del Progetto 
Transfrontaliero MARTE+ e successivamente su una stazione di 
campionamento appositamente individuata nel Golfo di La Spezia; 
quindi sono state messe a punto modalità di mantenimento in 
laboratorio di giovanili di C.gigas , seguendone l’accrescimento in 




fitoplanctoniche libere e/o immobilizzate in alginato di sodio, 
come modello di simulazione di una parte di particellato organico. 
L’attività di ricerca è proseguita prendendo in considerazione 
alcuni aspetti dei meccanismi di trasferimento verticale delle 
microplastiche, mettendo a punto un modello di laboratorio in 
grado di simulare la presenza di queste ultime nel particellato 

















2. Crassostrea gigas (Thunberg, 1793). 
Tabella 1 Tassonomia di C.gigas 























Crassostrea gigas, detta anche ostrica concava o del pacifico, 
appartiene alla Classe dei bivalvi e dal punto di vista morfologico 
presenta due valve unite dorsalmente, tramite una cerniera. 
All’estremità posteriore si trova l’umbone dal quale si espandono 
strie di accrescimento concentriche. La circolazione dell’acqua 
necessaria per l’alimentazione all’interno dell’organismo è 
garantita da due sifoni, uno inalante ed uno esalante, circondati 
da un esteso mantello che va a ricoprire la quasi totalità 
dell’interno delle valve. Le ostriche sono privi di radula, come la 




maggior parte dei molluschi bivalvi, non presentano il piede, 
struttura necessaria per l’ancoraggio al substrato, e l’adesione 
avviene allo stadio di veliger, tramite una sostanza adesiva secreta 
dalla ghiandola del bisso.  
A seguito di introduzioni a fini di allevamento, Crassostrea gigas è 
diventata una specie estremamente distribuita nelle acque 
europee, comprese quelle mediterranee.  
 
Figura 2 Distribuzione di C.gigas in Italia (FAO, 2017) 
Crassostrea gigas è in grado di formare dense zone di 
aggregazione che escludono le specie intertidali autoctone (Eno et 
al., 1997). Sulle coste italiane sono attualmente presenti 35 specie 




reperto di introduzione di specie di mollusco aliena, il gasteropode 
Littorina saxatilis, è datato 1792 (Crocetta et al., 2013). 
 
2.1 Morfologia 
Gli organi interni (branchie, cuore, centri nervosi, intestino, 
muscolo adduttore, organi riproduttivi, palpi labiali e stomaco) 





Figura 3 Morfologia interna di Crassostrea gigas 
 








L’ammasso viscerale è interamente coperto e parzialmente fuso 
con il mantello; è presente un ampio canale situato tra il muscolo 
adduttore ed i visceri, che connette la cavità epibranchiale destra 
con la cavità dorsale. Il mantello può essere suddiviso in tre 
sezioni, ricopre quasi tutto il tessuto molle ed è caratterizzato 
dalla presenza di tessuti connettivi, fibre muscolari, una rete 
circolatoria non distribuita ed un sottile strato di filamenti 
muscolari trasversi appena sotto l’epitelio. La porzione di 
mantello sottile è situata principalmente attorno al muscolo 
adduttore e consiste di uno strato di muscolo subepiteliale ed uno 
o due strati di muscolo obliquo, con un ben distribuito apparato 
di distribuzione dell’emolinfa. La struttura dei tessuti connettivi al 
limite del muscolo adduttore differisce dal resto del mantello per 
la distribuzione radiale diretta verso i margini del mantello, 
composto da tre lobi (dorsale, ventrale e posteriore), con tre 
ripiegamenti. Il ripiegamento esterno è liscio e separata dalla 
piega adiacente da un solco, il margine distale della porzione 
anteriore è ricoperto da una fila di papille, nella porzione 
posteriore sono presenti due o più file di papille  e il ripiegamento 




La superficie interna dei lobi del mantello è ricoperta da un 
epitelio ciliato, sul quale è presente una porzione del sistema 
cardio-circolatorio, i due lobi formano uno spazio semichiuso che 
viene diviso dalle branchie in due camere comunicanti, la camera 
d’ingresso e quella cloacale.  
2.1.2 Le branchie 
Le pliche delle branchie sono distribuite regolarmente e composte 
ciascuna da 10-12 filamenti e da 2 filamenti più spessi, composti 
da aste scheletriche e vasi sanguigni circondati da tessuti 
connettivi. Le demi-branchie così costituite sono unite, da setti 
interlamellari, ai principali filamenti e formano passaggi orientati 
dorso-ventralmente, che lasciano quattro serie di aperture 
branchiali basali, il loro diametro diminuisce verso l’estremità 
ventrale. L’ampia base branchiale presente nella camera 
epibranchiale porta 5 creste longitudinali. La cresta mediana si 
connette ventralmente con il muscolo adduttore e la massa dei 
visceri, formando un setto longitudinale con due camere 
epibranchiali.  
2.1.3 I palpi labiali 
I palpi labiali hanno una struttura asimmetrica e presentano una 
sostanziale differenza dimensionale; essi si fondono con la massa 




quelle distali. L’altezza e la larghezza delle creste presenti sulla 
superficie dei palpi labiali aumentano verso l’estremità; a livello 
del palpo labiale avviene la principale selezione delle particelle 
ingerite durante l’alimentazione. Infatti, i nutrienti selezionati  
vengono diretti dal palpo allo stomaco, dove saranno sottoposti 
ad una digestione sia extracellulare che endocellulare.  
I lamellibranchi, come organismi sospensivori, effettuano 
un’efficace filtrazione sul materiale sospeso durante 
l’alimentazione. 
2.2 Riproduzione – Ciclo di sviluppo 
Crassostrea gigas è un organismo ermafrodita proterandrico, con 
fecondazione esterna in grado  di maturare caratteristiche sessuali 
maschili e femminili durante il ciclo di sviluppo, alle nostre 
latitudini la riproduzione avviene dalla primavera all’autunno, a 
seconda delle condizioni ambientali e  produce tra 100.000 e  
1.500.000 uova. In C.gigas gli spermatozoi o ovociti, si formano 
nelle gonadi o ghiandole genitali, che allo stadio di maturità 
appaiono come una massa biancastra dai contorni indefiniti che 
circonda l’apparato digestivo, percorso da una serie di sottili 
cannule convergenti in un canale ciliato. I gameti sono quindi 
condotti alla cloaca, dalla quale sono emessi tramite un orifizio 




espulso in acqua dalla corrente cloacale, mentre il percorso delle 
uova si svolge lungo le ostie dei filamenti branchiali fino alla 
camera inalante. I gameti sono quindi liberati nella colonna 
d’acqua a seguito di movimenti alternati di chiusura ed apertura 
delle valve e la fecondazione avviene nella colonna d’acqua. Un 
tempo di circa tre settimane intercorre tra la deposizione e la 
fissazione della larva, di cui meno della metà destinato 
all’incubazione. 
Tabella 2 Stadi di maturazione gonadica di Crassostrea gigas durante il processo riproduttivo. 




Molto magra  - vuota 
Gonade vuota, corrisponde al riposo 






Poco grassa - Gonadi in formazione 





Gonadi ben sviluppate, ma la 












3H Molto grasso o gonadi ipertrofiche 
Stato di media replezione della 
gonade, gameti abbondanti e 
facilmente dissociabili 
 
Stadio di massima replezione, gonade 
ipertrofica, uno spesso strato bianco 
crema avvolge la massa viscerale, 
gameti molto abbondanti ed escono 







Stadio di emissione dei gameti, c’è 
regressione del volume della gonade 
la cui la colorazione diventa giallastra, 
la parte anteriore della ghiandola 






Deposizione quasi completa, animale 





L’analisi delle gonadi consente la definizione dello stadio 
riproduttivo, analogamente alla presenza di materiale latteo o 
dall’apparizione di larve nei campioni di mesozooplancton. La vita 
larvale e quindi planctonica di Crassostrea gigas attraversa 
differenti modificazioni morfologiche, di accrescimento e 
variazione del colore e l’apparizione progressiva di organi che 
consentono di stabilire evoluzione e stadio dello sviluppo 
embrionale. Nove differenti stadi di sviluppo intercorrono tra le 
larve e la forma adulta, distinguibili per caratteristiche 
morfologiche e di sviluppo della conchiglia. Gli stadi iniziali sono 
comuni a differenti specie di molluschi bivalvi e si compongono di 
cinque passaggi sequenziali: 
uovo fecondato, blastula, gastrula, trocofora e veliger 
Fino allo stadio di veliger planctonico, la conchiglia è assente, ma 
va considerato che gli stadi da uovo fecondato a trocofora si 
susseguono rapidamente, tanto che in meno di una giornata il 
primo stadio di sviluppo è completato. 
Successivamente si sviluppano i 3 stadi successivi: 
prodissoconca I, prodissoconca II e dissoconca. 
La differenziazione di questi stadi è determinata dallo sviluppo 




è fortemente dipendente dalle condizioni ambientali, in 
particolare dalla temperatura. La prodissoconca andrà quindi a 
formarsi negli stadi successivi al veliger, con la tipica forma a D (D-
shaped larva). 
 
Figura 4 : Larva di Crassostrea spp alle dimensioni di 220-240μm. 
 
Le larve si fissano  al substrato grazie al bisso secreto da ghiandole 
specializzate, strutture che vengono successivamente riassorbite 
durante lo sviluppo.  
Il veliger si fissa al substrato con una goccia di liquido adesivo 
proveniente dalla ghiandola del bisso, quindi il mantello attacca la 











Figura 5 Larve di Crassostrea spp. di differente misura, da 155μ a 317μm. 
  
È necessario un periodo di circa un anno affinchè gli organismi 
completino il loro ciclo vitale raggiungendo la forma adulta e siano 
nuovamente pronti per la riproduzione. 
 







Qualità e disponibilità di cibo sono tra i fattori che maggiormente 
influenzano la crescita dei molluschi bivalvi, sia nelle popolazioni 
naturali che in quelle allevate. Tradizionalmente, il fitoplancton è 
sempre stato considerato la principale fonte di alimentazione per 
questi organismi bentonici (Dame, 1996; Gosling, 2003); numerosi 
studi hanno però evidenziato come l’energia possa essere ricavata 
anche da fonti differenti, quali batteri, detrito ed occasionalmente 
zooplancton di piccole dimensioni (Stuard et al., 1982; Cranfort 
and Grant, 1990; Langdon and Newell, 1990; Davenport et al., 
2000; Lehane and Davenport, 2002, 2006). Tramite il processo di 
filtrazione, i bivalvi esercitano un ruolo di controllo della 
produzione primaria nonché di alcuni stadi larvali di organismi 
planctonici, regolando di fatto un’importante componente dei 
flussi di energia e nutrienti tra le comunità bentoniche e pelagiche 
(Dame, 1996).  Diversi studi  hanno dimostrato come le ostriche 
siano in grado di filtrare, in media, 15-55 litri di acqua di mare al 
giorno (Powell et al. 1992). Questo meccanismo di filtrazione 
impatta negativamente la crescita del fitoplancton  (Cloern, 1982; 
Officer et al., 1982); questo processo è definito come un controllo 
di popolazione top-down. Per quanto la dieta sia principalmente 




anche detrito organico e possono quindi avere un impatto su 
abbondanza e distribuzione di questo particolare componente Un 
impianto di ostricoltura può quindi porre una pressione tramite 
competizione per le risorse sulle specie selvatiche di organismi 
filtratori, che possono essere messe in difficoltà dalle grandi 
densità monospecifiche di un allevamento commerciale (Haure 
and Baud, 1991).  
 Le ostriche tendono a nutrirsi sul materiale sospeso nella colonna 
d’acqua, generando flussi di corrente che conducano le sostanze 
nutritive sullo ctenidio; le ciglia laterali sui filamenti di 
quest’ultimo, creano una corrente d’acqua che fluisce nel sifone 
inalante, attraverso gli spazi interfilamentari dello ctenidio, nella 
cavità soprabranchiale ed in fine nel sifone esalante. Le particelle 
sospese in questa corrente sono catturate dallo ctenidio e 
condotte verso i margini ventrali o dorsali dai tratti ciliari frontali. 
Anche se l’esatto meccanismo di ritenzione è ancora un 
argomento controverso (Ward et al., 1998b, 2000; Riisga°rd and 
Larsen, 2000b), la cattura avviene quando le particelle sono 
trattenute dalla superficie frontale del filamento dello ctenidio. Le 
ciglia latero-frontali facilitano questo processo dirigendo le 
particelle dal flusso centrale verso i margini e, quindi, verso i 




meccanismo aumenta notevolmente le capacità di filtrazione ed 
in particolare dell’apparato branchiale/ctenidio.  
È stato dimostrato che l’efficienza di cattura aumenta in maniera 
lineare all’aumentare delle dimensioni delle particelle trattenute, 
fino ad un valore di soglia.  In ogni caso, esistono evidenze per cui 
la varietà di particelle catturate da una singola specie di bivalvi 
dipende strettamente da adattamenti fisiologici dettati dalle 
condizioni ambientali in cui essa vive. Le capacità di filtrazione si 
adattano quindi alla quantità e qualità della materia organica 
presente nella colonna d’acqua, per sfruttarla nella maniera più 
efficace (Wright et al., 1982; Langdon and Newell, 1990).  
Alcuni studi dimostrano, inoltre, la capacità di selezione chimica 
da parte dei molluschi bivalvi nella distinzione delle particelle 
(Loosanoff, 1949; Kiørboe and Møhlenberg, 1981; Ten Winkel and 
Davids, 1982). In particolare, è stata osservata una selezione in 
base a fattori qualitativi (fluorescenza, clorofilla a, composti 
azotati) sulla base del materiale ritrovato nelle pseudofeci (Newell 
and Jordan, 1983; MacDonald and Ward, 1994; Ward et al., 1998a; 
Levinton et al., 2002). Sono inoltre noti casi di selezione su diversi 
ceppi fitoplanctonici somministrati a concentrazioni simili 
(Shumway et al., 1985). La crescita e l’attività di Crassostrea gigas, 




dall’insieme delle particelle eterogenee diluite nell’ambiente La 
variabilità dovuta all’eterogeneità strutturale e composizionale 
viene superata dai numerosi successi adattativi dell’apparato 
digerente dei bivalvi. Il trasporto della materia organica attraverso 
l’apparato digerente è quindi mediato da un selettivo movimento 
ciliare, con una sorta di  ”sorting” del materiale ingerito basato su 
fattori fisico-chimici. Il materiale qualitativamente migliore verrà 
ingerito preferenzialmente, a discapito di quello qualitativamente 
peggiore. Tutti gli organi dell’apparato digerente sono coinvolti 
nella digestione dei nutrienti e il meccanismo di alimentazione 
può essere visto come una serie di passi sequenziali che 
determinano il destino delle particelle trascinate nella cavità 
palleale (Levinton et al., 1996; Ward, 1996).  
Questi passaggi includono: 
1) Incontro e ritenzione da parte dello ctenidio; 
2) Prima selezione e trasporto differenziale dal tratto ciliare 
frontale; 
3) Incorporazione in muco con differenti proprietà coesive; 
4) Trasporto anteriore sui margini dello ctenidio ed interazione 
con i tratti repulsivi del mantello; 





6) Seconda selezione sulla superficie dei palpi labiali; 
7) Ingestione e selezione finale a livello stomacale e di intestino 
ceco;  
8) Trasferimento del materiale al diverticolo digestivo per 
digestione ed assorbimento finale. 
Data la complessità della matrice ambientale da cui dipende 
l’alimentazione di Crassostrea gigas, è evidente come tutti questi 
passaggi/livelli di selezione concorrano all’assunzione della 
miglior componente alimentare possibile. Tutti questo processi si 
svolgono  sulla base delle caratteristiche fisiche, quantitative e 
qualitative del particellato organico (Milke and Ward, 2003, 1993), 
anche se  una certa  variabilità intraspecifica è anche data  dalle 
differenze morfologiche dei singoli organismi. 
Alte densità di questo mollusco si ritrovano in ambienti estuarini 
ad alta torbidità; è da notare che questa tendenza ad accumularsi 
in zone ad elevata torbidità non coincide con le caratteristiche 
d’origine   dalle quali il mollusco  stato  importato. Infatti, i dati a 
disposizione, indicano che gli allevamenti di questi organismi, in 
Giappone, erano distribuiti in zone a bassa torbidità (Ventilla, 
1984; Fujisawa et al., 1987; Kobayashi et al., 1997). 
 Comunque, appare rilevante l’effetto della torbidità sulla 




per queste due condizioni è stato individuato un limite superiore 
di 192 mg/l e 150 mg/l rispettivamente: Questi valori  risultano 
comunque inferiore alle concentrazioni di materiale sospeso 
presente in  alcuni ambienti naturali dove l’ostrica pacifica 
prolifera (Deslous-Paoli et al., 1992; Pastoureaud et al., 1996; 
Barillè et al., 1997). La notevole capacità filtrante di questi 
organismi determina anche un controllo della torbidità dell’acqua, 
fattore importante per quanto riguarda il trofismo dell’ambiente 
bentonico, in quanto facilita il passaggio della luce verso gli strati 
inferiori della colonna d’acqua. A tale riguardo, è stato dimostrato 
che la presenza di questi organismi (Newell and Ott, 1999) 
migliora la consistenza di praterie di fanerogame marine. 
2.3.1 Torbidità dell’acqua e morfologia in Crassostrea 
gigas 
Dai dati di letteratura si può dedurre che quantità e qualità del 
particellato totale  determinano variazioni morfologiche di 
Crassostrea gigas, relativamente agli organi che regolano i 
processi selettivi e conseguentemente la capacità di filtrazione 
dell’ostrica; in particolare, tali modificazioni riguardano le 
dimensioni delle branchie e dei palpi labiali, organi che 
determinano la capacità dell’ostrica di sopportare condizioni di 
elevata torbidità. Proprio in presenza di tali condizioni, è stato 




loro meccanismi di alimentazioni al fine di  mantenere un 
equilibrio dinamico tra il costo energetico del processo di 
ingestione delle particelle ed il loro valore nutritivo. In particolare, 
variazioni dell’efficacia di ritenzione e la “clearance rate” (CR) 
contribuiscono a tale processo, impedendo la saturazione degli 
organi palleali da un sovraccarico di particellato (Bayne et al., 
1987; Navarro et al., 1992; Hawkins et al., 1996; Iglesias et al., 




Figura 7 Regolazione di ingestione in condizioni di elevata torbidità (Barillé, 1993). 
 
Alcuni Autori hanno messo in relazione lo sviluppo del muscolo 
adduttore di Crassostrea giga con la torbidità dell’acqua sebbene 




delle particelle (Yonge, 1936; Barillé et al., 2000), rappresentando 
un buon indicatore delle condizioni ambientali.  
Il muscolo adduttore si compone di due parti, una liscia,  
(responsabile delle possibili chiusure prolungate della conchiglia a 
causa di condizioni ambientali sfavorevoli) ed una striata, 
destinata a chiusure rapide in risposta a predazione ed espulsione 
di materiale di scarto dei processi digestivi (Yonge, 1936; 
Morrison, 1996).  
La misurazione delle dimensioni degli organi interessati da 
possibili modificazioni derivanti dal carico di particellato nella 
colonna d’acqua è quindi importante per la definizione  di modelli 
predittivi di crescita e dinamica di popolazione relativi a C.gigas 
(Barille´ et al., 1997a; Kobayashi et al., 1997; van der Meer, 2006). 
Una relazione tra organi palleali di Crassostrea gigas e torbidità 
della colonna d’acqua è stata dimostrata in un ambiente estuarino 
francese (Baia di Bourgneuf/Estuario della Loira) a differenti 
gradienti di carico organico; è  stata inoltre evidenziata una 
correlazione tra il rapporto delle dimensioni branchie/palpi labiali 
e  tra le dimensioni e la composizione del muscolo adduttore 
(Dutertre et al., 2009) e la quantità di particellato sospeso. 
L’Incremento del rapporto tra le superfici delle branchie e dei 




inversamente proporzionali al carico di seston presente nella 
colonna d’acqua, come illustrato in figura 8. 
 
Figura 8 Variazioni morfologiche in C.gigas in relazione a diverse condizioni di torbidità (Dutertre et al., 2009). 
Lo studio della morfologia interna di Crassostrea gigas 
rappresenta quindi un aspetto importante  per la definizione dello 
stato trofico dell’ambiente di accrescimento, nonché delle sue 








2.3.2 Seston e Clearance Rate 
La “Clearance Rate” (CR) è una stima quantitativa della rimozione, 
da parte di organismi filtratori, di particelle dalla colonna d’acqua 
durante l’alimentazione. Nel caso dei lamellibranchi, fattori 
determinanti tale processo risultano la composizione di specie 
all’interno del fitoplancton e la distribuzione di taglia delle 
particelle stesse. 
In un lavoro svolto nello stagno  di Thau (Dupuy et al., 2000), ove 
si riscontra una generale oligotrofia dell’areale (seston totale 0.65 
mg/l), è stata rilevata, per C. gigas la seguente preferenza di 
selezione sulle particelle presenti:  




(µg C L-1) 
Picofitoplancton 0.02±0.003 2.4 
Diatomee 8.1±1.3 161.5 
Flagellati < 5µm 6.8±6.2 0.63 
Flagellati > 5µm 16.7±4.8 2.32 
Peridinee 14.8±0.8 16.6 




Particelle fitoplanctoniche con diametro inferiori al micron  non 
sono trattenute dalle ostriche, mentre meno della metà di quelle 
fino ad una taglia di 5µ sono trattenute, con un valore di CR 
relativamente basso. All’aumentare della taglia delle particelle 
corrisponde un aumento della loro rimozione dalla colonna 
d’acqua. La CR è quindi una funzione dipendente da taglia, 
composizione specifica ed abbondanza delle specie 
fitoplanctoniche presenti nell’ ambiente. In ulteriori studi è stato 
osservata una diminuzione nell’efficienza di ritenzione delle 
microparticelle all’aumentare del quantitativo di seston; in 
particolare, questo fenomeno è più evidente in presenza di 
particelle tra i 2.97 e 6.83 µm di diametro. Il limite minimo per il 
100% dell’efficacia di ritenzione è stato stimato in 12 µm (Barillé 
et al., 1993); tale relazione si deduce nella seguente equazione: 
 
𝑹𝑬 (%) =  − 𝟏𝟐. 𝟓𝟑𝟕 𝑽𝒐𝒍 𝒆(−𝟎. 𝟑𝟎𝟒 𝑬𝑺𝑫) +  𝟏𝟎𝟎 
Ove: 
RE = Retention efficacy, 
Vol = volume totale delle particelle (mm3 L-1),  




In generale, la variazione di CR può dipendere da un effetto 
sinergico di variazioni di clorofilla nel seston e distribuzione del 
volume delle particelle presenti in ambiente. Ad esempio, due  
seston diversi possono contenere livelli simili di clorofilla, ma 
differire significativamente nel volume totale delle particelle, con 
possibili conseguenze sulla curva di risposta del tasso di 
filtrazione. L’aggiunta di limo a seston naturale contenente 
clorofilla in ambiente controllato causa una variazione della 
Clearance Rate, dovuto all’aumento di volume del materiale in 
sospensione, indipendentemente dal contenuto di clorofilla 
presente.  
Cranford et al. (2011)  hanno formulato le seguenti 
generalizzazioni.  
In presenza di valori di seston: 
- inferiori alla soglia di produzione delle pseudofeci, i bivalvi 
cambiano la CR in maniera da regolare l’ingestione su valori 
che ottimizzano digestione ed assorbimento della 
componente organica;  
- al di sopra della soglia di formazione delle pseudofeci, la 
regolazione di filtrazione è dipendente da selezione o 




- al di sopra della soglia ottimale di filtrazione causano una 
riduzione della CR e tale risposta dipende dal contenuto 
organico delle particelle; 
Inoltre, un aumento di seston a basso contenuto organico causa, 
si osserva una minore diminuzione della CR accompagnata da 
variazioni nel processo di selezione pre-ingestione, al fine di 
massimizzare l’ingestione di nutrienti. 
 
2.3.3 Clearance Rate e Temperatura 
CR presenta un’estrema variabilità legata alla fluttuazione dei 
parametri  ambientali quali la temperatura. (Cranford et al., 2011); 
le ostriche cambiano la Clearance Rate, in funzione dei  
cambiamenti di temperatura, al fine di  mantenere un’attività di 
filtrazione sufficiente, indipendentemente dalla temperatura 
ambientale (Haure et al., 1998; van der Veer et al., 2006); in 
particolare, il principale effetto della temperatura si esercita 
sull’attività ciliare (e quindi di alimentazione) con il  
raggiungimento di un equilibrio tra l’energia disponibile e 
l’energia necessaria per soddisfare i carichi esterni, relativi alla 
viscosità dei fluidi a cui le ciglia sono esposte (Humphries, 2013). 
Infatti la viscosità dell’acqua è inversamente proporzionale alla 




necessario per la creazione dei flussi d’acqua necessari per la 
nutrizione, evitando influenze fisico-meccaniche all’apparato 
ciliare.  
In uno studio condotto su Ostrea edulis (Newell et al., 1977) è 
stata studiata la risposta della Clearance Rate al variare delle 
condizioni di temperatura; gli organismi sono stati esposti, in 
triplicato, a tre differenti temperature (15°C, 20°C e 25°C) per un 
tempo compreso tra tre e quattro settimane e successivamente 
esposti a sette differenti temperature (5°C, 10°C, 15°C, 20°C, 25°C, 
28°C e 30°C) e ad una valutazione della CR;  dai risultati ottenuti è 
stato possibile descrivere  una curva di “performance” termica, 
con andamento  di curva unimodale asimmetrica. Il progressivo 
spostamento verso destra di tali curve (una per temperatura di 
acclimatazione) e del relativo massimo picco di ingestione, è stato 
evidenziato nel processo di acclimatazione. Tale processo ha 
evidenziato la capacità delle ostriche di limitare il consumo 
energetico in condizioni di basse concentrazioni di nutrienti, 
relativamente alla riduzione dei processi respiratori (Newell et al., 
1977).  
Dai risultati rilevati in bibliografia, si può evincere come 
temperatura, salinità e disponibilità dei nutrienti influenzino la 




circolazione, consumo di ossigeno e tasso di accrescimento. Tale 
processo è però difficilmente evidenziabile in ambiente, dove 
effetti sinergici di differenti variabili ambientali possono 
influenzare i rilevamenti e condurre a conclusioni errate. La 
disponibilità di nutrienti nella colonna d’acqua segue una generale 
stagionalità, ma fioriture fitoplanctoniche possono avvenire sia a 
basse temperature (primavera) che nei periodi di  variazione di 
questo parametro ( ad es. in autunno, quando si osserva una 
diminuzione della temperatura); la distribuzione dei nutrienti 
dipende inoltre dall’idrodinamismo dell’areale di studio, che va ad 
influenzare trofismo e risposte fisiologiche degli organismi 
presenti; il processo di spawning dell’ostrica inoltre altera la 
fisiologia dell’organismo stesso e sopprime di fatto il CR. I fattori 
determinanti la capacità di alimentazione dell’ostrica sono 
estremamente variabili e legate all’ambiente in cui si evolve il ciclo 
di sviluppo dell’organismo. 
Il set di equazioni proposto da Fulford et al. (2007) è specifico per 
la stima della capacità di rimozione di cellule fitoplanctoniche da 
parte di Crassostrea spp in presenza di differenti condizioni 
ambientali. In particolare, il set di equazioni proposto mette in 
correlazione la capacità di filtrazione con ossigeno disciolto, 




espresso in m3g−1 day −1 , dove g è massa di carbonio trattenuto 
per ostrica. 
𝑪𝑹 = 𝑪𝑹𝒎𝒂𝒙 ∗ 𝒇(𝑺) ∗ 𝒇(𝑻𝑺𝑺) ∗ 𝒇(𝑫𝑶) 
Ove:  
CRmax: massimo tasso di filtrazione, è stimato tramite la 
seguente equazione, dipendente dal valore di temperatura      
ambientale: 
𝑓(𝑻) = 𝐞𝐱𝐩(−𝟎. 𝟎𝟏𝟓 ∗ (𝑻 − 𝟐𝟕)^𝟐) 
 
T = Temperatura ambientale espressa in °C. 
f(S): funzione della salinità (PSU)  
f(TSS): funzione del particellato (mg/l) 
f(DO): funzione dell’ossigeno disciolto (%). 
Tenendo presente i valori ottenuti con il monitoraggio ambientale 
del Golfo di La Spezia, ove la  salinità e l’ossigeno disciolto sono 
risultati costantemente maggiori di 12 PSU e del 50% di 
saturazione rispettivamente, nell’equazione relativa alla CR, le 





Pertanto, la relativa equazione applicata nel corso della presente 
sperimentazione, risulta la seguente: 
𝑪𝑹 = 𝑪𝑹𝒎𝒂𝒙 ∗ 𝒇(𝑻𝑺𝑺)
= 𝐞𝐱𝐩(−𝟎. 𝟎𝟏𝟓 ∗ (𝑻 − 𝟐𝟕)𝟐) ∗ 𝟏𝟎. 𝟒
∗ 𝐥𝐧 (𝑻𝑺𝑺)^(−𝟐. 𝟎𝟒𝟖 
2.4 Plancton-benthos: ruolo ecologico di Crassostrea gigas  
Il dominio planctonico ed il dominio bentonico sono collegati da 
interrelazioni reciproche di differente natura; infatti, esiste un 
continuo passaggio di energia, materia e nutrienti (legato sia ai 
processi metabolici degli organismi che alle relazioni trofiche tra i 
vari comparti) che plasma la struttura dell’ecosistema marino, in 
un equilibrio dinamico determinato dall’intensità dei differenti 
flussi.  
Negli ambienti costieri e  di transizione il bilancio energetico è 
positivo (ovvero la quantità di materia organica prodotta è 
maggiore di quella respirata) e diminuisce con la profondità sino a 
diventare negativo.  Il rifornimento di risorse alimentari  agli 
organismi bentonici dipende dal processo di trasferimento di 
materia ed energia dalla colonna d’acqua al sedimento e la 
maggior parte delle risorse trofiche provengono dalla zona fotica 
sotto forma di materia organica particellata vivente e detritale che 




delle particelle che formano aggregati di sostanza amorfa con 
sostanza organica di varia natura; questi aggregati, in cui si 
rinvengono “faecal pellets” prodotti dallo zooplancton oltre che 
sostanze esopolisaccaridiche ospitano una vera e proria comunità 
di organismi fito-zooplanctonici e batteri.  Dal punto di vista 
quantitativo il processo è più intenso in determinati periodi 
dell’anno ed in particolare in occasione delle fioriture 
fitoplanctoniche. Il trasporto per sedimentazione del perticellato 
verso il fondo è amplificato dalla modalità di rilascio di materia 
organica nella colonna d’acqua in occasione delle migrazioni 
verticali dello zooplancton. 
Gli ambienti neritico/costieri rappresentano hot-spots di 
biodiversità, variabilità ambientale e trasformazioni 
biogeochimiche e sono, di conseguenza, tra gli ecosistemi più 
produttivi al mondo (Nixon, 1988; Berger et al., 1989; Costanza et 
al., 1995). Questi ecosistemi di transizione sono però spesso 
popolati ed interessati da molteplici impatti ambientali tra cui si 
ricordano cambiamenti climatici, carichi di nutrienti e pesca (Lotze 
et al., 2006; Halpern et al., 2008; Cloern et al., 2016). Lo studio 
delle connessioni tra plancton e benthos si è tradizionalmente  
focalizzato sulla deposizione di materia organica non vivente 




Smetacek, 1985; Graf, 1992), sulla  bio-risospensione (Graf & 
Rosenberg, 1997) e sul rilascio di nutrienti inorganici dai sedimenti 
(Raffaelli et al., 2003). L’intensità dei flussi che collegano i 
differenti comparti degli ecosistemi è stata valutata in diversi 
ambienti, considerandone l’eterogeneità stagionale e spaziale 
(Duineveld et al., 2000; Smith et al., 2006). Nonostante queste 
ricerche,  rimangono sostanziali limitazioni alla capacità predittiva 
di stima dei flussi e di valutazione della loro intensità. La 
descrizione e lo studio dei processi che collegano i due comparti si 
è quindi concentrata sugli eventi che sono mediati da organismi 
viventi, ad esempio predazione pelagica sulla fauna bentonica, 
spostamenti ontogenetici nell’utilizzo dell’habitat stesso, flussi 
riproduttivi, migrazioni nictemerali e/o stagionali ed i processi 
nutritivi degli organismi filtratori bentonici (Marcus & Boero, 
1998; Schindler & Scheuerell, 2002; Raffaelli et al., 2003; Baustian 
et al., 2014). Le attività antropiche regolano direttamente ed 
indirettamente queste connessioni tramite interferenza sui 
parametri fisici (salinità, ossigeno, temperatura) e biologici 
(specie, comunità, tratti funzionali) relativi all’ecosistema 
costiero. Un caso emblematico di interferenza sul funzionamento 
dell’ambiente costiero è quello relativo alla Chesapeake Bay 
(USA), dove il declino delle popolazioni selvatiche di ostriche, 




portato ad una riduzione della capacità di filtrazione del comparto 
bentonico pari ad un fattore 200; ne è risultata un’eccessiva 
produzione fitoplanctonica con un conseguente deterioramento 
della qualità dell’acqua e relativo stato eutrofico (Kemp et al., 
2005). Al contrario, l’introduzione di una specie invasiva di 
vongole nella baia di San Francisco (USA) ha avuto come risultato 
un incremento nel flusso di energia diretto verso il popolamento 
bentonico, evento che  ha causato un deficit di produzione 
primaria con conseguente impoverimento dell’ambiente pelagico 
(Cloern and Jassby, 2012). 
 







2.4.1 Biodeposizione ed arricchimento del sedimento 
Gli impianti di ostricoltura agiscono come un importante filtro 
biologico che agisce concentrando materia organica dalla colonna 
d’acqua e dirigendola verso il fondo sotto forma di feci e 
pseudofeci (Haven and Morales-Alamo, 1966; Kusuli, 1981; 
Mitchell, 2006). A causa della composizione di tali biodepositi, che 
sono tendenzialmente formati da particelle fini, il sedimento al di 
sotto degli impianti di ostricoltura tende ad essere organicamente 
arricchito al confronto delle zone limitrofe e si può generalmente 
notare uno strato di sedimenti anossici verso la superficie (Forrest 
and Creese, 2006). Il processo di arricchimento del sedimento 
relativo alla grande presenza di biomassa in allevamento è 
confinato al sito di produzione ed è  maggiore in corrispondenza 
degli impianti rispetto allo spazio tra quest’ultimi (Forrest and 
Creese, 2006). La magnitudo di tali effetti dipende primariamente 
da densità e biomassa dello stock di allevamento, unitamente 
all’idrodinamismo dell’ambiente (Pearson and Black, 2001); si 
deve  inoltre  tenere in considerazione la stagionalità della 
biodeposizione derivante dalle differenti condizioni ambientali, 
fattore che influenza anche la capacità assimilativa ambientale 
(Kusuki, 1981; Souchu et al., 2001; Mitchell, 2006). Eventi di 




storicamente descritti unicamente per impianti giapponesi, 
causati principalmente da eccessive densità risultanti in 
overstocking (Ito & Imai, 1955; Kusuki, 1981).  
La capacità dell’ambiente di assimilare e disperdere rifiuti organici 
provenienti dall’allevamento dipende comunque principalmente 
dall’intensità di correnti e moto ondoso dell’areale, fattori che 
determinano dimensioni e concentrazioni dell’impronta 
biodeposizionale (Souchu et al., 2001), agendo sulla riduzione 
dell’impronta di biodepositi insieme all’aumento 
dell’ossigenazione degli strati superficiali del sedimento. 
Generalmente, siti di acquacoltura posti in condizione di maggior 
idrodinamismo avranno impronte meno marcate e meno 
confinate rispetto a quelli esposti a moti della colonna d’acqua 
meno intensi (Pearson & Black, 2001).  
Per quanto riguarda il possibile accumulo di contaminanti, la 
molluschicoltura è considerato un allevamento estensivo che non 
impiega, nelle sue procedure, input di materiale che possa causare 
introduzione di sostanze nocive in ambiente. Una delle possibili 
eccezioni è rappresentato dal possibile impiego di ipoclorito ed 
acido acetico come sostanze a contrasto del biofouling. Tali 
sostanze sono comunque contaminanti non persistenti il cui 




ambientale (Carver et al., 2003; Forrest et al., 2007b). Diverso 
discorso riguarda alcuni dei trattamenti impiegati in passato per 
evitare l’usura delle strutture di allevamento, costruite in legno 
trattato con possibili contaminanti (Rame, Cromo, Arsenico, 
Creosoto). Tali sostanze hanno causato, in passato, accumulo nei 
sedimenti circostanti all’impianto di utilizzo, tramite il 
percolamento nella colonna d’acqua (Locke et al., 2009). Gli effetti 
nocivi sono però contenuti dai legami che tali sostanze vanno a 
costruire con particelle di sedimento e materiale organico, che 
vanno a ridurre la biodisponibilità e la tossicità al biota associato 
agli impianti (Forstner, 2005).  
 
2.4.2 Interazioni con la colonna d’acqua 
A causa della naturale capacità di riduzione del materiale in 
sospensione, esiste un tangibile interesse nella salvaguardia e 
nella restaurazione di banchi di ostriche naturali. Questo fattore, 
combinato all’attività di controllo top-down sulle popolazioni 
fitoplanctoniche, è stato impiegato nel controllo della densità di 
microalghe in ambienti estuarini eutrofici (Newell, 2004; Cerco & 
Noel, 2007; Newell et al., 2002; 2007). In condizioni di densità di 
allevamento e generali condizioni ambientali paragonabili alle 




confermato. Alcuni studi su allevamenti in sospensione del 
Giappone, hanno identificato una condizione di auto-
inquinamento generato dall’eccessivo carico di materiale egesto 
prodotto dalle ostriche, con elevate produzioni di acido solfidrico 
(Ito and Imai, 1955; Kusuki, 1981). 
Le ostriche hanno anche un ruolo importante nel ciclo dei 
nutrienti, che va a comporsi delle attività di filtrazione, escrezione, 
biodeposizione e rimineralizzazione dei nutrienti, ai quali andrà 
sottratta la quota rimossa durante la raccolta del prodotto (Prins 
et al., 1998; Newell, 2004; Porter et al., 2004; Su et al., 2004). 
Le interazioni riguardanti il ciclo dei nutrienti vanno comunque 
messe in relazione a differenti fattori, quali idrodinamismo, 
temperatura, limpidezza dell’acqua, densità di allevamento e 
condizioni generali del sedimento. Gli organismi allevati 
influiscono infatti in termini di rimozione e promozione locale 
delle risorse fitoplanctoniche e, inoltre, possono migliorare la 
produttività generale di macroalghe e piante acquatiche 
bentoniche rallentando il flusso di nutrienti disciolti e riducendo 
la produzione fitoplanctonica (Prins et al., 1998; Pietros and Rice, 
2003; Cerco & Noel, 2007). Nel complesso gli effetti 
dell’ostricoltura sono relativamente poco impattanti, in quanto è 




nutrienti o materiali antropici per l’accrescimento degli organismi. 
I possibili effetti, su scala locale e non solo, sono riassunti in Figura 
10.  
 
Figura 10 Impatti ambientali dell’ostricoltura (Cerco & Noel, 2007). 
 
Ciononostante, è evidente il ruolo fondamentale di tali organismi 
nel contesto delle relazioni tra il comparto pelagico e quello 
bentonico, in termini di trasferimento di materia, nutrienti ed 




ambiente, quello estuarino/costiero, estremamente variabile e 
























3. Inquinamento da materiale plastico 
La produzione globale di materiale plastico è in aumento dalla 
metà del XX Secolo, periodo indicativo di sviluppo dei primi 
polimeri sintetici. Al 2015, la produzione globale di materiale 
plastico aveva raggiunto i 322 milioni di tonnellate annue, delle 
quali 58 prodotte in Europa (Statista.com, 2017). È stato stimato 
che all’incirca il 10% del materiale plastico prodotto annualmente 
finisca per contaminare l’ambiente marino (Thompson, 2006; Cole 
et al., 2011) in un ampio range di dimensioni, caratteristiche 
chimiche e relativa pericolosità per gli organismi marini. L’origine 
antropogenica delle microplastiche è necessariamente connessa 
all’ambiente terrestre, dal quale possono essere trasportate con 
le acque superficiali. L’UNEP (United Nations Environment 
Programme) definisce inoltre la Marine Litter come “un qualsiasi 
materiale solido persistente, fabbricato o trasformato e in seguito 
scartato, eliminato, abbandonato o perso in ambiente marino e 
costiero. Il marine litter consiste quindi in oggetti costruiti ed 
adoperati quotidianamente dall’uomo e poi abbandonati o persi 
lungo la linea di costa ed in mare, compresi quei materiali che, 
dispersi sulla terra ferma, raggiungono il mare attraverso i fiumi, 
il vento, le acque di dilavamento e gli scarichi urbani”. Il Marine 




2005), mediamente per il 70% della massa (Derraik, 2002), 
valutazione basata principalmente su campionamenti costieri, 
una percentuale analoga (75%) è stata rilevata nella regione 
OSPAR (Nord-Est Atlantico) in una campagna di monitoraggio 
dedicata (OSPAR Commission, 2007). Lo smaltimento 
indiscriminato di rifiuti urbani è la principale fonte di 
inquinamento dell’ambiente marino (Lozano and Mouat, 2009; 
Ryan et al., 2009). Per quanto riguarda l’inquinamento da 
materiale plastico, possiamo individuare sia vie dirette che 
indirette tramite le quali questi polimeri possono giungere fino 
all’acqua. Considerato che circa metà della popolazione mondiale 
risiede entro una distanza di circa 80km dalla costa, è 
comprensibile come fino all’80% del materiale plastico rinvenuto 
in mare abbia origine terrestre (Andrady, 2011). Il materiale 
plastico può potenzialmente arrivare fino all’ambiente marino 
attraverso il trasporto fluviale e/o attraverso gli impianti di 
depurazione di acque chiare e scure, i cui scarichi sono spesso off-
shore (Thompson, 2006; Moore, 2008). Diversi studi hanno inoltre 
dimostrato come il flusso unidirezionale dei sistemi di acqua dolce 
diriga il movimento del rifiuto plastico verso gli oceani (Moore et 
al., 2002; Browne et al., 2010). L’intensità di questo fenomeno 
può essere magnificata da inondazioni o eventi atmosferici di 




trasportato in acqua dolce (Lattin et al., 2004; Thompson et al., 
2005; Barnes et al., 2009). Vanno inoltre incluse nel novero delle 
sorgenti di inquinamento plastico tutte le attività ricreazionali e 
produttive legate all’ambiente marino. Turismo, pesca ricreativa e 
commerciale, presenza di impianti acquacoltura, contribuiscono 
più o meno attivamente all’incremento della quantità di plastica 
nell’ambiente marino. I micro- e macroresidui di attrezzatura da 
pesca sono tra i frammenti più frequentemente rinvenuti durante 
i campionamenti (Andrady, 2011). In particolare, il monofilo 
plastico di nylon che compone la maggior parte dell’attrezzatura 
da pesca è particolarmente problematico, in quanto per sue 
proprietà fisiche ha un galleggiamento neutro, che lo rende 
disponibile a differenti profondità della colonna d’acqua. Durante 
gli anni ’70, inoltre, è stato stimato che globalmente circa 23000 
tonnellate di imballaggi plastici sono stati gettati in mare da parte 
degli equipaggi della flotta da pesca commerciale (Pruter, 1987).  
Solo dal 1988 è stato aggiornato il regolamento MARPOL 73/78, o 
convenzione internazionale per la prevenzione dell’inquinamento 
causato da navi, che ha implementato il divieto ai naviganti di 
scaricare rifiuti di plastica in mare. Nonostante questo tentativo di 
regolamentare la materia lo shipping rimane un’importante fonte 




Lozano and Mouat, 2009) in quanto i controlli istituzionali sono 
inadeguati e la coscienza ecologica degli equipaggi delle navi è 
ancora limitata.  L’industria della plastica, tuttavia,  contribuisce al 
fenomeno dell’inquinamento sia indirettamente, come illustrato, 
che direttamente a valle del processo produttivo, ed è 
responsabile della produzione di elevati quantitativi di plastica 
sotto diverse forme (Pruter, 1987; Mato et al., 2001; Ivar do Sul et 
al., 2009). Per fuoriuscita accidentale, uso inappropriato come 
imballaggio o uscita diretta dagli impianti di trasformazione, 
questo materiale può entrare nell’ambiente acquatico.   
 
Figura 11 Principali fonti di microplastiche ed ambiente terrestre (Horton et al., 2017). 
A seguito della loro interazione con agenti degradanti (chimici, 
fisici, biologici), le plastiche rilasciano in ambiente sostanze 
chimiche proprie (nonilfenoli, eteri difenilici, ftalati e bisfenolo A) 




tali sostanze negli organismi marini (Mato et al., 2001, Teuten et 
al., 2009a). Esempi di sostanze contaminanti riconducibili al flusso 
di materiale plastico diretto in ambiente sono i PBDE 
(Polibromodifenileteri) ed altri ritardanti di fiamma brominati, che 
sono intenzionalmente inseriti nei cicli produttivi del materiale 
plastico. I ritardanti di fiamma, all’interno della plastica, hanno 
una concentrazione variabile tra il 5 ed il 30%, fattore che dirige la 
dispersione di tali contaminanti verso l’ambiente; per questo 
motivo, i piani di gestionali e le valutazioni del rischio relative 
all’ambiente costiero vanno sovente a considerare tali fonti di 
emissione. Per quanto riguarda gli ftalati, ad esempio, studi 
comunitari hanno dimostrato come la plastica dispersa in 
ambiente ne rappresenti la principale fonte e vettore verso la 
catena trofica. Per quanto riguarda le sostanze adsorbite alla 
superficie delle plastiche, relativamente a specifiche combinazioni 
di polimeri e contaminanti, è stata dimostrata una migrazione 
all’interno delle particelle da parte delle sostanze adsorbite, che 
può condurre ad effetti di concentrazione e successiva 
magnificazione delle sostanze contaminanti. Questo fenomeno è 
dimostrato per contaminanti organici persistenti (POPs) come 
policlorobifenili (PCB) e composti aromatici clorurati (DDT). Per 
quanto non sia ancora stato dimostrato il contributo nella 




tramite materiale plastico, lo studio di tale relazione è di rilevante 
importanza in termini ecologico-sanitari, per la protezione 
dell’ambiente e dei consumatori. 
3.1 Microplastiche 
Una definizione univoca del  termine “microplastiche” non è stata 
ancora coniata, dai dati di letteratura si rileva che  un primo 
riferimento, del 2004, considerava i frammenti plastici di 
dimensioni intorno ai 20µm (Thompson et al., 2004); 
successivamente il termine è stato esteso a tutti i frammenti di 
dimensioni inferiori ai 5 mm (Arthur et al., 2009). Il prefisso 
“micro”, in ogni caso, identifica, intuitivamente, un limite 
dimensionale superiore a  1 mm, più frequentemente utilizzato in 
bibliografia (Browne et al., 2011; Claessens et al., 2011; Van 
Cauwenberghe et al., 2013; Vianello et al., 2013; Dekiff et al., 
2014).  
Le microplastiche si possono suddividere, in base all’origine, in 
primarie e secondarie; le prime per loro scopo ed utilizzo, hanno 
una dimensione inferiore al millimetro,  ad  esempio gli scrub o 
cosmetici per la cura della pelle. Le microplastiche secondarie, 
invece, derivano da frammenti di plastica originariamente di 
dimensioni maggiori, ma sulle quali l’azione meccanica, chimica e 




frammentazione. Le microplastiche primarie, utilizzate 
principalmente in cosmetica ed in alcuni processi di sabbiatura, 
possono entrare nei corsi d’acqua attraverso sistemi di scarico 
industriali e/o domestici (Derraik, 2002). Per quanto tali sistemi 
abbiano apparati di filtrazione preposti all’eliminazione dei 
contaminanti dall’acqua, a causa delle loro dimensioni 
estremamente ridotte, le microplastiche possono superarli ed 
arrivare quindi nell’ ambiente (Browne et al., 2007; Fendall and 
Sewell, 2009; Gregory, 1996).  
Nell’ambiente e distribuita su scala globale si rinviene la maggior 
parte dei polimeri sintetici commerciali (poliestere, nylon, 
polietilene e polipropilene; Barnes et al., 2009); la bio-
disponibilità di tali frammenti e l’ingestione da parte degli 
organismi marini è inversamente proporzionale alla loro taglia: 
minore sarà la dimensione, maggiore sarà il rischio di interazione 
con il biota marino. Le principali specie di materiale plastico 







Tabella 4 Specie plastiche rinvenute in ambiente: LDPE – Low-density polyethylene: HDPE - High-density polyethylene: 
PP - Polypropylene: PS- Polystyrene: PET – Poly(ethylene terephthalate): PA-6 – Polyamide 6 (Nylon 6): PA-66 – Nylon 




Caratteristiche LDPE HDPE PP PS PET PA-6 PA-66 
Temperatura di 
transizione del vetro 
(°C) 














Cristallinità (%) 30–50 80–90 30–50 0 10–30 30–50 30–50 
UV/resistenza di 
ossidazione 


















32.4 32.4 33 40.6 45.1 38 41.4 
 
L’ingestione di microplastiche può avvenire intenzionalmente, a 
causa di confusione con cibo, o durante l’attività di filtrazione 
(Cole et al., 2013; Besseling et al., 2015; Carlos de Sà et al., 2015). 
La strategia alimentare delle diverse specie le espone di 
conseguenza a differenti quantità e qualità di frammenti plastici; 
in questo contesto, gli organismi filtratori sono ritenuti più a 
rischio di ingestione rispetto ai predatori attivi. Infatti, si tende a 
considerare la filtrazione come meno selettiva rispetto alla 
predazione (Rummel et al., 2015). Su differenti organismi sono 
stati individuati differenti effetti avversi  causati dall’ingestione di 




2013; Collignon et al., 2012; Desforges et al., 2015; Sun et al., 
2017), nell’ittiofauna (Ramos et al., 2012; Ory et al., 2017) ed in 
organismi bentonici filtratori (Li et al., 2015; Van Cauwenberghe 
and Janssen, 2014; Gandara e Silva et al., 2016; Santana et al., 
2016). Proprio a causa di questa estesa distribuzione, la 
valutazione dei rischi determinati dall’ingestione di microplastiche 
richiede un’accurata standardizzazione per definire procedure e 
specie indicatrici per i differenti contesti presentati.  Sono di fatto 
ancora mancanti dati comparabili e rappresentativi sugli effetti 
nocivi delle microplastiche negli organismi viventi. Lo studio 
quali/quantitativo della presenza di tale contaminante ed il loro 
effetto sui processi biologici è comunque determinante per la 
comprensione di questo fenomeno (Thompson et al., 2009). 
L’impiego di idonee specie bioindicatrici è quindi indispensabile al 
fine di valutare adeguatamente l’incidenza di ingestione di 
microplastiche da parte di organismi marini. La corretta scelta 
della specie determina la rilevanza del dato, alcune caratteristiche 
rilevate in bibliografia riguardano la non-selettività durante 
l’alimentazione (Graham and Thompson, 2009; Rummel et al., 
2016), facilità di campionamento, identificazione, trattamento e 
conoscenze generali sulla specie (Devriese et al., 2015; Desforges 
et al., 2015; Hamer et al., 2014; Van Cauwenberghe et al., 2015a; 




contaminazione da microplastiche è legata alla refrattarietà del 
materiale plastico ai processi di biotrasformazione e alla loro 
persistenza nell’ambiente marino. I principali meccanismi di 
degradazione dei polimeri plastici includono processi: foto-
ossidativi, termici, ozono-dipendenti, meccano-chimici, catalitici 
nonché di biodegradazione.  La composizione chimica dei polimeri 
plastici è però limitante nell’effetto degli agenti degradativi, a 
causa delle caratteristiche intrinseche di tale materiale (Andrady, 
1994; Singh & Sharma, 2008; Gewert et al., 2015). L’elevata 
persistenza delle microplastiche nell’ambiente marino ha creato 
quindi una nuova via di assunzione per i contaminanti chimici nella 
colonna d’acqua (Gouin et al., 2011; Teuten et al. 2007, 2009b; 
Hammer et al. 2012; Browne et al. 2013; Rochman 2015; Lusher 
2015).  
3.1.1 Biofilm associati a microplastiche 
I biofilm sono complesse comunità di microorganismi adese a 
superfici, spesso composte da differenti specie che stabiliscono 
interazioni interspecifiche e con l’ambiente circostante. I 
microorganismi vengono a contatto con le particelle tramite 
interazioni attrattive e repulsive tra la possibile superficie di 
adesione, la parete cellulare ed il mezzo di sospensione. Il film di 




comunità colonizzatrici modificando le proprietà specifiche del 
materiale della particella (Taylor et al., 1997; Dang et al., 2000; 
Jones et al., 2007; Dang et al., 2008). Il biofilm è la base per uno 
dei più comuni metodi di trasporto in ambiente marino, ossia 
l’adesione ad oggetti galleggianti, strategia evolutasi nel paleo-
oceani (Thiel and Gutow, 2005b; Gregory, 2009). Considerato 
l’aumento di materiali inerti e persistenti di origine antropica in 
ambiente marino, tale fattore amplifica l’entità di questo 
trasporto e le relative interazioni con gli organismi. Una grande 
varietà di organismi animali, nella fase giovanile o di adulti, 
apparteneti a diversi phyla si rinvengono adesi al  materiale 
plastico, tra cui Anellida, Artropoda, Briozoa, Cnidaria e Mollusca 
(Barnes, 2002a; 2002b). Tuttavia anche altri organismi, quali 
diverse specie di diatomee (Carpenter and Smith, 1972; Carpenter 
et al., 1972; Briand et al., 2012; Reisser et al., 2014), batteri 
(Carpenter et al., 1972; Dang et al., 2008; Webb et al., 2009; 
Briand et al., 2012; Carson et al., 2013; Zettler et al., 2013; 
Oberbeckmann et al., 2014) e di dinoflagellati sono state 
identificate in campioni ambientali, tra gli altri, Ostreopsis spp., 
Coolia spp. e Alexandrium spp., specie produttrici di biotossine 
pericolose per l’umano (Maso et al., 2003). La formazione di 




caratteristiche fisiche delle particelle, variandone le capacità di 
galleggiamento (Lobelle and Cunliffe, 2011).  
 
Figura 12 Trasferimento e rischio associato alle microplastiche. 
I biofilm presenti sulle superfici sommerse sono il risultato di un 
attaccamento selettivo di microorganismi, mediato da 
facilitazione e competizione interspecifica tra le comunità 
microbiche. L’effetto degli agenti metereologici può favorire la 
crescita dei biofilm a causa dell’aumentata superficie disponibile; 
per contro, esiste un effetto protettivo del materiale plastico ai 
processi foto-ossidazione, effettuato dal biofilm stesso. In ogni 
caso, i biofilm possono avere una relativa capacità di biodegradare 
i polimeri plastici, contenendo inoltre adsorbimento e rilascio di 
sostanze chimiche associate. Le implicazioni biologiche della 




di microplastiche e contaminanti associati, struttura dei 
popolamenti microbici e potenziale tossicità nei confronti degli 
organismi filtratori (Rummel et al., 2017). Questo genere di 
colonizzazione da parte di microorganismi è inoltre determinante 
per l’avanzare del materiale plastico nei livelli superiori della 
catena trofica, in quanto la presenza di biofilm può nascondere il 
materiale polimerico nella selezione delle particelle organiche da 
parte di organismi filtratori e predatori. 
 
 
3.1.2 Microplastiche e bivalvi  
Alimentandosi per filtrazione, i molluschi bivalvi sono tra gli 
organismi più esposti al rischio di contaminazione da 
microplastiche; principalmente, le microplastiche vengono 
rinvenute nell’apparato digerente di tali organismi (Galloway, 
2015), proprio perché trattenute durante l’alimentazione. È stato 
però dimostrato, con studi in vivo, che è possibile un 
trasferimento dei frammenti plastici nel sistema circolatorio, dove 
un effetto tossico a livello tissutale e cellulare è stato rilevato in 
Mytilus edulis (Browne et al., 2008; Von Moos et al., 2012). Dato 
che le tecniche di allevamento dei molluschi bivalvi sono applicate 




acquacoltura estensiva, questi organismi sono esposti all’estrema 
varietà di contaminanti presenti nell’ambiente marino. Tra le 
specie di lamellibranchi in cui siano state rinvenute 
microparticelle di plastica si possono citare: Meretrix lusoria, 
Scapharca subcrenata, Tegilarca granosa, Mytilus 
galloprovincialis, Patinopecten yessoensis, Alectryonella plicatula, 
Sinonovacula constricta, Ruditapes philippinarum, Cyclina sinensi 
e Crassotrea gigas (Van Cauwenberghe and Janssen, 2014; Li et 
al., 2015).   
Le ostriche, così come i mitili e tutti gli organismi marini che 
vengono consumati interi, sono di particolare interesse per 
valutare il rischio per la salute umana, in quanto le microplastiche 
sono spesso presenti nel loro tratto digestivo (Browne, 2008; 
Galloway, 2015). Van Cauwenberghe e Janssen (2014), hanno 
valutato la presenza di microplastiche in due bivalvi allevati in 
Belgio (Crassostrea gigas e Mytilus edulis),  analizzando il tessuto 
molle di tali organismi dopo una depurazione di circa 3 giorni. Nei 
tessuti di mitilo sono state rinvenute 0.36±0.07 particelle/g, 
mentre nelle ostriche 0.47±0.16 particelle/g. Sulla base di questi 
dati è stata stimata un’assunzione di circa 90 particelle di plastica 




consumo Europea relativa ai molluschi bivalvi, l’ingestione 
annuale pro capite ammonta a circa 11000 particelle/anno.  
A causa delle ridotte dimensioni dei frammenti in esame, la 
valutazione del quantitativo di microplastiche nella colonna 
d’acqua è un processo estremamente delicato. I dati relativi a 
queste particelle nella colonna d’acqua sono quindi abbastanza 
limitati, soprattutto se comparati con la concentrazione nel 
sedimento. La concentrazione di frammenti plastici spazia infatti 
da meno di 1 fibra a m3 fino a diverse centinaia di particelle e fibre 
per m3 (Thompson et al., 2004; Ng and Obbard, 2006; Van 
Cauwenberge et al., 2013). Per quanto riguarda il Mar 
Mediterraneo in particolare, la concentrazione di microplastiche 
è stata valutata al fine di identificare eventuali zone di accumulo. 
La media rilevata è stata di 1 frammento plastico per 4m2, nella 
totalità dei campioni prelevati. Questo dato è comparabile con le 
concentrazioni dei gyres oceanici, tipiche zone di accumulo del 
materiale plastico (Còzar et al., 2015).  
Nei gyres, le concentrazioni di materiale plastico sono 
sostanzialmente comparabili alle concentrazioni di organismi 
planctonici, fattore che determina l’aumentato rischio di 
ingestione in tali zone (Moore, 2008). Gli organismi la cui dieta è 




possono quindi essere maggiormente esposti alla 
contaminazione. Un esempio di tale processo è stato individuato 
nel misticete mediterraneo Balaenoptera physalus, capace di 
filtrare approssimativamente 70000l di acqua per volta, durante 
l’alimentazione, ingerendo sia microplastiche libere che ingerite 
dal mesozooplancton (Fossi et al, 2012). 
3.1.3  Microplastiche ed organismi planctonici 
Sotto la definizione di Plancton sono compresi  gli organismi 
acquatici che non sono in grado di opporsi al movimento delle 
correnti e pertanto non sono in grado  di prevalere sui moti 
orizzontali e verticali della colonna d’acqua (Hensen, 1887).  
Il plancton è costitui da oraganismi vegetali, animali e batteri: si 
suddivide pertanto in fitoplancton, zooplancton e 
batterioplancton. Nel plancton sono presenti gli stadi larvali di 
organismi nectonici e/o bentonici. Gli organismi che completano 
il loro intero ciclo vitale nel comparto planctonico sono definiti 
oloplanctonici, mentre assumo la denominazione di 
meroplanctonici quelli che nel plancton hanno  solo un 
determinato stadio.  Sono organismi estremamente adattati alla 
vita planctonica formanti la base energetica delle catene trofiche 
acquatiche. Soprattutto in ambiente neritico si rileva un’elevata 




pelagico, dove è comune la prevalenza di organismi 
oloplanctonici. Diversi metodi di classificazione sono stati 
sviluppati nel corso degli anni ed in particolare è stato 
frequentemente applicato quello relativo alle dimensioni degli 
organismi, dividendoli in differenti categorie. Di particolare 
rilevanza ecologica è il gruppo definito come mesozooplancton, 
che va a racchiudere gli organismi animali planctonici di 
dimensioni comprese tra i 200µ ed i 20mm (Tregouboff & Rose, 
1957; UNESCO, 1968; Ghirardelli, 1981); questa frazione è 
rappresentata particolarmente da Crostacei (Copepodi, Cladoceri, 
Ostracodi, Misidacei, Eufausiacei), Cnidari (Scyphozoa, Hydrozoa), 
Ctenofori, Molluschi, Anellidi, Chetognati, Tunicati e larve e uova 
di pesce. Il Mar Ligure, in particolare il Golfo di Genova, è un buon 
esempio di biodiversità zooplanctonica, dove questo comparto è 
stato oggetto di ricerca fin dagli anni ’60, soprattutto per quanto 
riguarda i Copepodi, che rappresenta mediamente il 70% della 
biomassa mesozooplanctonica (Carli & Zunini Sertorio, 1964; Della 
Croce, 1965; Raozouls, 1972; Carli et al., 1971; 1987; 1990; 1994; 
Carli & Crisafi, 1983; Bruzzone et al., 1982; Dagnino et al., 1990; 
Pane et al., 1995; 1998; 2002; 2005; Sei et al., 1998; Licandro & 
Ibanez, 2000). Un’ulteriore possibile classificazione degli 
organismi appartenenti al mesozooplancton riguarda la loro 




Timonin, 1971; Petipa, 1978; Hopkins, 1982) hanno dato differenti 
definizioni di classi di nutrizione zooplanctonica, sulla base delle 
classiche definizioni di produzione primaria, consumo primario e 
consumo secondario.   Come particelle presenti nella colonna 
d’acqua e non in grado di contrastarne i moti prevalenti, le 
microplastiche espongono gli organismi planctonici, grazie anche 
alle ridotte dimensioni, ad un concreto rischio di ingestione. 
Considerando le due principali modalità di alimentazione, gli 
organismi che basano l’assunzione di nutrienti sulla filtrazione di 
rilevanti quantità d’acqua sono maggiormente esposti a tale 
rischio. Organismi appartenenti ad un livello trofico ed 
organizzazione inferiori sono inoltre più esposti in quanto in 
possesso di meccanismi di selezione delle particelle non 
adeguatamente accurati (Moore, 2008). Tale considerazione 
include buona parte del mesozooplancton, tra il quale si può citare 
Acartia tonsa (Wilson, 1973), larve di echinodermi (Hart, 1991) e 
trocofore di Galeolaria cespitosa (Bolton & Havenhand, 1998). La 
presenza delle microplastiche negli strati superficiali della colonna 
d’acqua le rende disponibili per diversi organismi, tra cui anche 
stadi larvali di organismi residenti nella zona eufotica e d’interesse 
commerciale (Fendall and Sewell, 2009; Gregory, 1996). Tale 
esposizione è quindi più intensa in zone di convergenza di masse 




attuato dalle correnti (Moore, 2008). Uno studio condotto su 
Euphausia pacifica (Euphausiacea) e Neocalanus cristatus 
(Copepoda Calanoida) nel Pacifico settentrionale ha evidenziato 
alti tassi di ingestione e ritenzione di microplastiche (Desforges et 
al., 2015). Il tasso di incidenza (individui/microplastiche) in 
N.cristatus è risultato di 33.5 ± 6.4 ind/MP, mentre quasi il doppio 
(16.7 ± 2.8 Ind/MP) è risultato per E.pacifica. Sulla base di tali 
risultati, è stato stimato un tasso di ingestione da parte del 
salmone del Pacifico (Oncorhynchus spp.) specie predatrice dei 
due crostacei, pari a 2-7 microplastiche al giorno nei giovanili e 
quasi 91 MP/giorno negli adulti di ritorno a terra per la 
riproduzione (Desforges et al., 2015). Il rischio di trasferimento 
verticale di microplastiche tramite la predazione da parte di 
organismi superiori sul mesozooplancton è stato valutato anche 
nell’Oceano Indiano (Sun et al., 2017); in questo caso la 
valutazione è stata effettuata su cinque gruppi di organismi 
(copepodi, chetognati, meduse, eufausiacei, larve di pesce). Lo 
studio effettuato ha evidenziato un elevato tasso di accumulo di 






Figura 13 Microplastiche in N.cristatus e E.pacifica (Desforges et al., 2015) 
Al fine di indagare la consistenza delle relazioni tra 
mesozooplancton e microplastiche, sono state sviluppate diverse 
metodiche di laboratorio;  Cole et al. (2013) hanno dimostrato 
l’ingestione, da parte di differenti taxa zooplanctonici, di particelle 
di polistirene fluorescente, individuandone 13 in grado di ingerire 
particelle di 1.7−30.6 μm, con variabilità dipendente dal taxon e 
stadio di sviluppo. È stato inoltre dimostrato (Cole et al., 2013) 
come l’ingestione di microplastiche influisce negativamente sulle 
capacità di grazing  da parte di Centropages typicus (Copepoda 
Calanoida). L’ingestione di microplastiche andrebbe quindi ad 
interferire sul metabolismo energetico delle specie esposte. Un 




verticale derivante dalla presenza di questi contaminanti  nell’ 
ambiente;   un impatto potenziale è infatti diretto verso l’alto, 
tramite la predazione e la biomagnificazione di microplastiche e 
verso il basso, attraverso l’egestione di microplastiche inglobate 
in faecal pellets. La portata dell’effetto tossico, sugli organismi e 
sull’ambiente, della presenza di materiale plastico è ancora 
incerta, ma le caratteristiche fisiche del materiale plastico e la loro 
diffusione globale depongono per un rischio ambientale di grado 
elevato. 
 
3.1.4 Faecal pellets e microplastiche 
I faecal pellets zooplanctonici giocano un ruolo fondamentale 
nella pompa biologica, trasportando POM, nutrienti, carbonio ed 
energia verso il benthos (Fowler et al., 1987; Turner, 2002). I faecal 
pellets sono inoltre coinvolti nel trasferimento verticale di 
differenti contaminanti di origine antropica, quali idrocarburi 
policiclici aromatici (Prahl & carpenter, 1979; Sleeter & Butler, 
1982). Come dimostrato da Cole et al. (2016), copepodi esposti a 
microplastiche fluorescenti inglobano quest’ultime nei faecal 
pellets, fattore che determina un duplice risultato: il primo 
riguarda l’inglobamento di materiale plastico che causa una 




affondamento del materiale organico, di un fattore 2.25 ad es. per 
Calanus helgolandicus) il secondo riguarda  il trasporto verso il 
fondo di materiale che inizialmente si trovava  confinato negli 
strati più superficiali. Un effetto analogo è stato dimostrato per 
aggregati organici originati dalla diatomea planctonica 
Chaetoceros neogracile, il cui tasso di affondamento del materiale 
organico è riotto da 473 a 165 metri/giorno dalla presenza di 
microplastiche di polistirene (Long et al, 2015). Il diminuire della 
velocità di sedimentazione può causare un aumento della 
degradazione chimica, fisica e soprattutto batterica del materiale 
organico diretto verso il fondo, causando una perdita di materia 
organica nel collegamento plancto-bentonico aumentando, al 
contempo, la biodisponibilità delle microplastiche negli strati 
inferiori della colonna d’acqua. Il trasferimento non è quindi 
diretto unicamente dal rapporto preda/predatore, ma va ad 
interessare in egual misura organismi coprofagi e/o filtratori 








4. Areale di Studio 
Il Golfo di La Spezia è delimitato da Punta Bianca (44.036°N; 
9.9776°E) e le isole di Tino e Palmaria (44.025°N; 9.853°E); è 
presente una diga foranea, della lunghezza di 2.2 km, che 
suddivide l’areale in due zone caratterizzate da differenti 
condizioni trofiche (Gasparini, 2009). Il golfo è orientato secondo 
la direttrice Nord-Ovest/Sud-Est, con un’ampiezza di 5 km ed una 
lunghezza di circa 10 km. 
La porzione interna del Golfo raggiunge una profondità massima 
di circa di circa 12m; la porzione esterna alla diga, che rappresenta 
un ambiente di transizione verso il mare aperto, ha una batimetria 
irregolare. La profondità del golfo aumenta progressivamente 
verso occidente, la massima profondità (-25m) è raggiunta in 
prossimità delle isole di Tino e Palmaria. La circolazione 
termoalina produce, all’interno della diga, una lenta corrente con 
un tempo di residenza dell’acqua di circa tre settimane. Il lato 
occidentale del Golfo è il più energetico, con un rilevante scambio 
di masse d’acqua attraverso il canale di Portovenere (Gasparini et 
al., 2009); quest’ultimo rappresenta un’apertura di maggiori 
dimensioni (360 m) rispetto a quella orientale (180 m). Un 
ulteriore contributo all’idrodinamismo del Golfo, per quanto 




torrentizio e di origine antropogenica, ma una valutazione 
accurata di tale apporto non è stata ancora effettuata.  
Nel complesso, si può identificare una tipica situazione di 
ambiente estuarino, in cui la diga ha un ruolo centrale nella 
distribuzione dei parametri chimico-fisici e biologici. La sua 
influenza si estende anche ai processi di circolazione generali 
dell’areale. 
La circolazione superficiale del Golfo è diretta prevalentemente 
verso l’apertura occidentale, mentre le condizioni sub-superficiali 
indicano un maggiore apporto diretto verso l’interno quantificato 
in un valore di flusso medio di circa 230 m3/s. Il considerevole 
tempo di residenza delle acque nel Golfo consente un 
riscaldamento delle acque profonde che, in risalita, causano un 
fenomeno di upwelling che contribuisce alla circolazione 









In uno spazio relativamente ristretto sono ubicate differenti 
attività antropiche: porto commerciale e militare, impianti di 
mitilicoltura, cantieri navali ed attività turistiche.  
In un indagine effettuata nell’areale nel mese di Giugno 2007 
(Gasparini et al., 2009) è stata messa in evidenza una distribuzione 
(Figura 15) di organismi fitoplanctonici più marcata verso la zona 
di levante dell’isola di Palmaria (7500-9000 Cell/l), una situazione 
intermedia a ponente verso Lerici e una diminuzione marcata 
della densità algale fuori diga (2000 – 1000 Cell/l). 
 
 
Figura 15 Distribuzione di organismi fitoplanctonici (Gasparini et al., 2009). 
Come si può notare la densità fitoplanctonica è più consistente 
nella zona di maggior accumulo di sostanze nutritive dovuto al 




Le principali specie fitoplanctoniche individuate nell’areale sono 
risultate le diatomee (Leptocylindrus minimus, Leptocylindrus 
danicus, Chaetoceros affinis, Chaetoceros curvisetus) con densità 
elevate e corrispondenti ad un bloom. Nel corso dell’indagine non 
sono state rinvenute specie di dinoflagellati, ma sono stati 
individuati esemplari di Ostreopsis ovata e Lingulodinium 
polyedrum (Gasparini et al., 2009).  
 
 
4.1 Caratteristiche delle acque 
Ai fini dell’allevamento dei molluschi bivalvi, è necessaria una 
caratterizzazione della qualità delle masse d’acqua in cui insistono 
gli impianti. I criteri per la classificazione delle acque destinate alle 
aree di raccolta di molluschi bivalvi vivi sono forniti dal 
regolamento CE N. 854/2004, che definisce norme specifiche per 
l’organizzazione dei controlli ufficiali sui prodotti di origine 
animale destinati al consumo umano; tale classificazione si basa 
sulla valutazione del quantitativo di colibatteri fecali (Escherichia 
coli) in campioni di polpa di molluschi bivalvi. I criteri e le relative 
metodologie di stabulazione relative alla molluschicoltura sono 






Tabella 5 Criteri per la classificazione delle aree di raccolta dei Molluschi Bivalvi Vivi (MBV) nell’Unione europea 
Note:   
1 Il metodo di riferimento è dato dalla ISO 16649-3 
2 Per riferimento incrociato tra Regolamento CE 854/2004, Regolamento CE 853/2004 e  
Regolamento CE 2073/2005  
3 Dal Regolamento CE 1021/2008 
4 Dal Regolamento CE 854/2004 
5 Questo livello non è specificato in nessun regolamento ma non è conforme con le classi A, B e C. Per ragioni sanitarie 









≤ 230 E. coli per 100 g 
di polpa e liquido intervalvare di MBV2 
Nessuno 
B 
≤ 4600 E. coli per 100 g 
di polpa e liquido intervalvare di MBV nel 
90% dei 
campioni. 
Il rimanente 10% non deve superare i 
≤ 46000 E .coli per 100 g di polpa e liquido 
intervalvare di 
MBV3 
Depurazione, stabulazione o 
trasformazione con metodi 
riconosciuti 
C 
≤ 46000 E. coli per 100 g 






> 46000 E. coli per 100 g 
di polpa e liquido intervalvare di MBV5 






I limiti sono definiti in termini di colibatteri fecali per massa di 
polpa e volume di liquido intervalvare in campioni di mollusco 
bivalve vivo (MBV), fattore determinante per l’insorgenza di 
malattie legate a E.coli e connesso all’inquinamento delle acque. 
Il Golfo di La Spezia è stato valutato come di categoria B 
(comunicazioni personali) la commercializzazione delle ostriche è 
pertanto dipendente da stabulazione preventiva in apposite 
vasche. Gli standard sanitari di produzione sono imposti dalla 
direttiva 91/42/CEE, determinante per quanto concerne 
produzione e commercializzazione di molluschi bivalvi vivi. 
4.2. Legislazione di riferimento 
C. gigas è specie originaria del Giappone e presente in Corea, 
Australia, Stati Uniti, Canada e nel Nord America dall’Alaska a Baja 
California; in Europa è presente lungo le coste dell’Inghilterra, del 
Portogallo e del Mediterraneo, compreso il Mar Ligure. 
Tra i possibili impatti dell’acquacoltura oggetto di particolare 
attenzione si individuano: 
1) fuga accidentale ed insediamento in natura di individui di 
specie alloctone 
2) impatto genetico e sanitario legato all’introduzione e 




3) trasporto accidentale di organismi associati alle specie 
allevate. 
A tutela quindi delle caratteristiche generali delle zone di 
allevamento ed in un’ottica di prevenzione di possibili impatti 
sulla loro biodiversità, sono state prodotte linee guida relative 
all’immissione di organismi alloctoni in ambiente. 
Il quadro normativo di riferimento per l’oggetto in esame si 
compone quindi varie convenzioni internazionali, tra le quali: 
-    Convenzione di Barcellona: ha l’obiettivo di proteggere, 
preservare, gestire in maniera idonea le zone prioritarie del bacino 
del Mediterraneo e le specie animali in pericolo o minacciate.  
In particolare l’articolo 6 lettera d del protocollo SPA (Special 
Protected Areas) e Biodiversità richiede alle parti contraenti di 
regolamentare le reintroduzioni e introduzioni di specie alloctone 
nelle aree strettamente individuate dal protocollo medesimo. 
L’articolo 13, inoltre, impegna le parti contraenti a prendere le 
misure appropriate per regolamentare l’introduzione intenzionale 
o accidentale di specie non indigene al fine di proteggere habitat 
ed ecosistemi. 
 -   Codice di condotta per l’introduzione e trasferimento di 
organismi marini (ICES 2003): identifica ed aggiorna procedure e 
protocolli finalizzati a minimizzare i rischi derivanti dalle 




protocollo di valutazione dei rischi di impatto genetico, ecologico 
e sanitario, oltre al rischio derivante dall’introduzione accidentale 
di specie non target. 
Dai risultati dell’analisi del rischio e della valutazione tecnica di 
tale analisi, si potrà eventualmente procedere con l’introduzione, 
ma in caso di risultati non chiari o inadeguati si andrà ad adottare 
il principio di precauzione tratto dalla Conferenza sull'Ambiente e 
lo Sviluppo delle Nazioni Unite (ONU, 1992): 
“Al fine di proteggere l'ambiente, un approccio cautelativo 
dovrebbe essere ampiamente utilizzato dagli Stati in funzione delle 
proprie capacità. In caso di rischio di danno grave o irreversibile, 
l'assenza di una piena certezza scientifica non deve costituire un 
motivo per differire l'adozione di misure adeguate ed effettive, 
anche in rapporto ai costi, dirette a prevenire il degrado 
ambientale”. 
Il regolamento CE N. 708/2007 regola l’l’impiego in acquacoltura 
di specie esotiche e di specie localmente assenti, il cui articolo 2 
è relativo all’ambito di applicazione; esso definisce tramite 
l’allegato IV una lista di specie per le quali non è necessaria una 
valutazione del rischio, salvo il caso che lo Stato in questione 
desideri limitarne l’impiego sul territorio. 
Alla data di pubblicazione del detto regolamento, l’allegato IV cita 




• trota iridea (Oncorhynchus mykiss),  
• salmerino di fonte (Salvelinus fontinalis) 
• carpa (Cyprinus carpio) 
• carpa erbivora (Ctenopharyntgodon idella) 
• carpa argentata (Hypophtalmichtys molitrix) 
• carpa testa grossa (Aristichtys nobilis) 
• ostrica giapponese (Crassostrea gigas.) 
• vongola verace (Ruditapes philippinarum) 
• persico trota (Micropterus salmoides) 
• salmerino alpino (Salvelinus alpinus). 
Una successiva modifica a questo documento (regolamento CE N. 
506/2008), inserisce in lista ulteriori specie dulciacquicole, 
confermando comunque la presenza di C. gigas nell’elenco. 
In seguito ad introduzioni sperimentali, l’ostrica concava passa 
quindi da specie alloctona a specie alloctona naturalizzata, ossia: 
”una specie alloctona per una determinata area geografica ove è 
rappresentata da una o più popolazioni che da tempo si sono 








4.2.1 La direttiva 91/492/CEE 
I processi inerenti a produzione, raccolta e commercializzazione di 
Crassostrea gigas devono comunque soddisfare i criteri stabiliti 
nel decreto legislativo 530 del 30/12/1992, e successiva 
applicazione della direttiva 91/492/CEE che stabilisce le norme 
sanitarie applicabili alla produzione e commercializzazione dei 
molluschi bivalvi vivi. 
Nel decreto sono descritte:  
“le norme sanitarie per la produzione e la immissione sul mercato 
dei molluschi bivalvi vivi destinati al consumo umano diretto o 
alla trasformazione prima del consumo” 
definendo come molluschi bivalvi i molluschi lamellibranchi 
filtratori, la direttiva pone quindi una serie di condizioni 
necessarie per la corretta produzione e commercializzazione di 
tale prodotto ittico se destinato al consumo diretto, 
principalmente individuando 9 punti fondamentali del processo: 
a) devono provenire da zone di produzione che possiedono 
i requisiti prescritti nel capitolo I dell'allegato; tuttavia, per 
quanto riguarda i pettinidi, questa disposizione si applica 
unicamente ai prodotti dell'acquacoltura, come definiti 
all'articolo 2, punto 2 della direttiva 91/493/CEE del Consiglio, del 
22 luglio 1991, che stabilisce le norme sanitarie applicabili alla 




b) devono essere raccolti e trasportati dalla zona di 
produzione a un centro di spedizione, un centro di depurazione, 
una zona di stabulazione o uno stabilimento di trasformazione, 
osservando le norme prescritte nel capitolo II dell'allegato; 
c) nei casi previsti dalla presente direttiva, devono essere 
stati stabulati in zone riconosciute a tal fine e conformi alle norme 
prescritte nel capitolo III dell'allegato; 
d) devono essere stati manipolati in condizioni igieniche e, 
se del caso, depurati in stabilimenti riconosciuti a tal fine e 
rispondenti ai requisiti prescritti nel capitolo IV dell'allegato; 
e) devono possedere i requisiti fissati nel capitolo V 
dell'allegato (relativo al controllo delle condizioni di allevamento 
del pescato); 
f) sono oggetto di un controllo sanitario ai sensi delle 
disposizioni del capitolo VI dell'allegato; 
g) sono debitamente confezionati ai sensi delle disposizioni 
del capitolo VII dell'allegato; 
h) sono conservati e trasportati in condizioni igieniche 
soddisfacenti ai sensi delle disposizioni dei capitoli VIII e IX 
dell'allegato; 






Punti rilevanti del regolamento riguardano inoltre la qualità 
dell’acqua, l’igiene ed i controlli di sicurezza durante tutto il 
processo (dalla stabulazione alla commercializzazione) ed 
evidenzia anche l’importanza di un corretto trattamento ed una 
buona manutenzione degli impianti. 
 
4.3 Gli impianti di allevamento 
Nello stabilimento di La Spezia troviamo due dei tipi di impianto 
di mitilicoltura: fissi e flottanti.  
Gli impianti fissi hanno una storia ultracentennale, ma hanno 
subito un’evoluzione piuttosto ridotta, in quanto sono mutati 
principalmente i materiali ma struttura, dimensioni e proporzioni 
sono rimaste pressoché immutati. La struttura di base degli 
impianti fissi è costituita da quattro pali disposti a formare 
riquadri con superfici standard, 500 m2 o multipli. I pali sono 
conficcati da 1.5 a 2.5 metri di profondità, a seconda del fondale 
e posti ad una distanza di 5 m l’uno dall’altro e sono rinforzati con 
saette poste in diagonale se questi costituiscono i vertici del 
quadrato, se invece sono ai lati o di facciata hanno solo un rinforzo 
laterale a formare la coppiola. 
 





 pali posti al centro del quadrato sono singoli e sono chiamati 
piombi. Preparato lo scheletro, si vanno a collocare le ventie che 
formeranno le camere. A circa 20-25 cm dalla superficie dell’acqua 
calcolata dal livello medio delle basse maree viene tirata la prima 
ventia, a salire sono collocate le altre in modo da permettere la 
disposizione di 9 pergolari per ogni spazio tra palo e palo (3 
pergolari per ventia).  




I pergolari, così sistemati, arrivano fino a 2 metri dal fondo, alle 
ventie vengono inoltre aggiunte corde incrociate chiamate 
crociere, alle quali si appendono ulteriori pergolari. 
Gli impianti dell’isola Palmaria e di Porto Venere sono fissi, come 
parte di quelli entro diga. Fuori diga, invece, troviamo l’altro tipo 
di impianto, quello flottante che è utilizzabile in aree non riparate 
e può quindi sfruttare spazi maggiori di quelli confinati in zone 
chiuse. Concettualmente molto semplice, si tratta di una serie di 
galleggianti legati in successione (è anche definito long-line) e può 
essere a monoventia o a due o tre ventie. I pergolari sono legati 
tra un galleggiante e l’altro, lo spazio tra gli stessi consente 


















5.  Attività di monitoraggio 
Sulla base dei risultati dello studio effettuato nell’areale (Fig.18)  
durante il programma transfrontaliero MARTE+ (Progetto 
Transfrontaliero SFOP UE - Regione Liguria – DISTAV), è stato 
individuato un sito di campionamento corrispondente alla 
Stazione 2 (44,078807 N; 9,868214 E). Nel sito sono stati effettuati 
misure dei principali parametri chimico-fisici e campionamenti 
mensili di acqua di mare nello strato sub-superficiale (-1,5 m) della 
colonna d’acqua nel periodo 18/05/2016 – 03/08/2016.  
Il mezzo nautico e l’assistenza ai campionamenti sono stati forniti 
dai soci della Cooperativa Mitilicoltori Associati. 
 




Per quanto riguarda i parametri fisico-chimici dell’acqua 
(temperatura e salinità) le misurazioni sono state effettuate, 
direttamente in campo, tramite sonda multiparametrica (YSI 
30M/50 FT; ±0.1°C 0.1‰) e pH metro portatile (Etekcity 009, ±0.1 
risoluzione ed accuratezza a 20°C).  
I campioni di acqua marina, prelevati utilizzando una bottiglia 
oceanografica tipo Niskin (Hydro-bios, Kiel) avente capacità di 5 
litri, sono stati utilizzati per la valutazione della biomassa 
fitoplanctonica (Chl a) e del seston; i campioni sono stati 
trasportati in laboratorio in contenitori di plastica opaca 
mantenuti alla temperatura di circa 4°C al buio. 
Il contenuto di microplastiche è stato valutato in organismi 
selvatici ed allevati presenti nel Golfo: in particolare sono stati 
considerate tre diverse specie di molluschi bivalvi (Crassostrea 
gigas, Mytilus galloprovincialis e Anomia ephippium) ed un 
tunicato (Ascidia sp). Gli organismi selvatici sono stati raccolti 
nell’impianto di mitilicoltura con appositi collettori di plastica 
durante il progetto MARTE+. I collettori sono rimasti in acqua per 
6 mesi (Marzo-Settembre 2012), successivamente, sono stati 
sezionati e fissati in etanolo al 70% (v:v, Sigma-Aldrich) e 













Il programma MARTE + ha avuto come conseguenza applicativa 
l’avvio della produzione di Crassostrea gigas e nel 2016 sono stati 
prelevati esemplari di ostrica concava, appartenenti a 5 classi 
dimensionali (::range:::) secondo la medesima stagionalità 
(Marzo-Settembre 2016). Le ostriche di sono state trasportate in 
contenitore refrigerato asciutto e in laboratorio sono state 
analizzate per la determinazione del quantitativo di 








5.1 Materiali e metodi  
5.1.1 Biomassa fitoplanctonica 
La valutazione della biomassa fitoplanctonica è stata effettuata in 
termini di clorofilla a (µg/l), parametro ecologico in quanto indice 
di densità algale indicante diversi stati di trofia; a tale scopo 
l’acqua è stata filtrata su filtri di lana di vetro (Whatman GF/A) con 
l’aggiunta di 1ml di MgSO4, sugli ultimi 100ml di campione.  
L’estrazione dei pigmenti è stata effettuata in acetone e acqua 
(90% v:v, Sigma-Aldrich) previa frammentazione dei filtri e 
successiva centrifugazione a 2000 rpm per 10 minuti; i campioni 
sono quindi stati sottoposti ad analisi spettrofotometrica 
(Strickland e Parsons, 1960) alle lunghezze d’onda di 750nm, 
664nm, 640nm e 630nm. Per il calcolo del contenuto di Chl a è 
stata utilizzata la seguente formula:  
          [11,85 x (A664 – A750) – 1,54 x (A647 – A750) – 0,08 x (A630 – A750)] x V 
Chl. a(mg/m3) =__________________________________________________________ 
                                                                                      Vf x L 
Ove A = Assorbanza del campione alle diverse lunghezze d’onda, 
V = Volume filtrato (l) 
Vf= Volume dell’estratto (ml) 
L = lunghezza della cuvetta (cm) 
5.1.2 Seston 




materia vivente (bioseston) o non vivente (abioseston) natante o 
galleggiante in una colonna d’acqua, trattenuta da un filtro avente 
porosità di 0.45μm (attualmente 0.22 μm) e previa prefiltrazione 
su retino da mesozooplancton avente apertura di maglia di 200 
μm. Il seston è direttamente correlato alla torbidità ed è collegato 
alla presenza di nutrienti nella colonna d’acqua. Il seston totale è 
anche definito: Total Suspended Substance (TSS). 
 
L’analisi ponderale è stata effettuata filtrando 1 l di acqua di mare 
(prefiltrata) su filtri di nitrato di cellulosa (0,45μm, ø = 45mm, 
Sartorius, Germany) previamente condizionati in stufa (110°C, 2 
ore) ed essicati su gel di silice (1,5 ore); dopo il ri-condizionamento 
del filtro si è proceduto all’analisi ponderale utilizzando una 
bilancia analitica (Sartorius, mod, 0.00001 g), il risultato è stato 
espresso in mg/l.  
 
5.1.3 Microplastiche in organismi filtratori 
La valutazione quantitativa delle microplastiche è stata effettuata 
sulla parte edule degli esemplari di Crassostrea gigas nei diversi 
stadi di sviluppo; analoga operazione su esemplari di ostriche 




Tutti gli esemplari sono stati sottoposti ad analisi biometrica 
determinandone lunghezza (cm) e peso (g); per Crassostrea gigas, 
la lunghezza della valva inferiore è stata misurata dall’umbone al 
margine superiore della stessa, per Mytilus galloprovincialis e 
Anomia ephippium è stata misurata la valva superiore. Per quanto 
riguarda Ascidia spp. la dimensione è stata ottenuta considerando 
la lunghezza totale del corpo dell’organismo, dal piede al margine 
del sifone. 
Per la determinazione della massa l’intero organismo è stato 
pesato, escludendo la conchiglia, previa essicazione a bassa 
temperatura (50°C per 4h) e successivo condizionamento in 
essiccatore (1,5h).  
Per evitare la contaminazione ambientale da microplastiche, tutti 
i campioni sono stati trattati sotto cappa a flusso laminare (Jupiter 
BioAir); tutta la vetreria utilizzata durante le operazioni è stata 
lavata più volte con acqua distillata e sigillata con carta stagnola 
fino al momento dell’utilizzo e gli operatori sono stati dotati di 
camici da laboratorio di cotone puliti.  
La digestione della materia organica è stata effettuata con 5 ml/g 
di H2O2 (30% v:v; Li et al., 2015) a 60°C per un’ora e messi in 
agitazione su piastra oscillante (80rpm) fino a completa 




una soluzione sovrassatura di NaCl che le trasporta verso la 
superficie del contenitore che veniva successivamente filtrata su 
filtri di nitrato di cellulosa (porosità 5, ø = 45 mm, Whatman 
AE98). I filtri sono stati quindi trasferiti in capsule petri 
previamente sciacquate in acqua distillata e osservati al 
binoculare (ZEISS Wild). Le microplastiche sono state quindi 
classificate (filamentose o frammentate) e misurate con 
approssimazione del centesimo di millimetro.  Per individuare 
possibili contaminazioni ambientali, sono stati approntati appositi 
filtri (bianco) che venivano posizionati a fianco dell’operatore 
durante le analisi.  
I risultati sono stati espressi come numero di particelle per 
grammo di organismo analizzato (MP/g). 
5.1.4  Morfologia degli organi palleali di Crassostrea gigas 
Con l’intento di verificare la correlazione tra morfologia interna di 
Crassostrea gigas ed il quantitativo medio di particellato presente 
nella colonna d’acqua, è stata effettuata, tramite software 
dedicato, la biometria degli organi interni e successivo calcolo 
della loro superficie totale.  
Gli organi misurati (cm2) sono stati: 






• Palpi labiali. 
A tale scopo è stato utilizzato il software di analisi fotografica 
ImageJ (NIH, National Institute of Health, USA) che acquisisce le 
dimensioni di elementi presenti nell’immagine dopo aver stabilito 
gli opportuni riferimenti dimensionali. Per l’acquisizione delle 
immagini degli organi interni di C.gigas, alcuni esemplari adulti 
(n=11) sono stati posizionati su sfondo bianco e fotografati (Figura 
20). Su questa prima immagine è stata effettuata la misura di 
muscolo adduttore e mantello. 
 
Figura 20 Organismi adulti analizzati. Il riferimento dimensionale (basso sx) è 5 cm. 
Si è quindi proceduto alla dissezione e alla separazione degli 




(Fig.21), al fine di garantire la completa distensione delle diverse 
sezioni riducendo l’errore strumentale.  
 
Figura 21 Analisi morfometrica organi interni. 
Sui dati dimensionali degli organi così ottenuti sono state 
effettuate elaborazioni statistiche descrittive (media ± SD); è stato 
effettuato inoltre un confronto delle dimensioni di tali organi e 
calcolati i rapporti morfometrici intercorrenti tra gli organi 
dell’apparato digerente e la massa dell’organismo. 
5.2 Analisi statistiche 
I dati ambientali sono stati elaborati, tramite il software Ocean 
Data View (UNESCO, USA) e sono state prodotte elaborazioni 
grafiche della distribuzione dei parametri misurati. Le elaborazioni 





5.3   Risultati 
5.3.1 Elaborazione dei dati di campagna (MARTE+) 
Le elaborazioni dei dati ambientali relativi alla campagna di 
monitoraggio relativa al progetto transfrontaliero MARTE+ sono 
riportate di seguito. Lo studio è stato svolto su un totale di 8 
stazioni distribuite sull’areale. 
ST1) vivaio levante:    44°04’43,56’’N – 9°52’05,56’’E   
ST2) vivaio ponente:   44°04’21,76’’N – 9°51’28,92’’E   
ST3) filare fuori diga ponente:  44°04’03,48’’N – 9°51’33,22’’E   
ST4) filare fuori diga:   44°04’28,71’’N – 9°52’29,34’’E 
ST5) vivaio porto venere:   44°03’30,55’’N – 9°50’35,11’’E   
ST6) vivaio palmaria:   44°03’04,65’’N – 9°51’09,69’’E   
ST7) vivaio palmaria:   44°03’04,01’’N – 9°51’04,85’’E 
ST8) vivaio palmaria:   44°02’50,63’’N – 9°50’42,95’’E           





I valori medi della temperatura pari a 18,3±4,9°C hanno oscillato 
tra un minimo di 11.59°C (febbraio) ed un massimo di 26,42°C 
(agosto), mentre per quanto riguarda la salinità è stato rilevato un 
valore medio di 37,39±0,5 PSU (Ottobre-Agosto 2011/12), con un 
minimo di 32,80 PSU (Ottobre 2011)ed un massimo di 37,91 PSU 
(Luglio 2012). Il quantitativo di ossigeno disciolto presente nella 
colonna d’acqua ha avuto un valore medio dell’87±8,5%, con un 
minimo di saturazione del 75% (febbraio) ed un massimo del 109% 
(maggio). Il pH ha oscillato tra gli 8,00(febbraio) gli 8,61 (luglio), 
con un valore medio di 8,20±0,13; la torbidità dell’acqua ha avuto 
un valore medio di 3,19±0,72 FTU, con un picco massimo di 8,3 
FTU (ottobre) ed un minimo di 2,4 FTU (luglio), corrispondenti 
rispettivamente a 6,07 mg/l e 26,70 mg/l. Nel complesso del 
periodo di osservazione la concentrazione di clorofilla a ha 
raggiunto un minimo 0,23 µg/l (settembre) e un massimo di 2,48 
mg/m3 (ottobre), con un valore medio di 0,97±0,44 µg/l. Sono 
state analizzate le condizioni relative allo strato superficiale della 
colonna d’acqua, dove insiste la maggior parte degli allevamenti 
(Figure 23, 25, 27, 29); Inoltre sono state elaborate sezioni verticali 
dei principali parametri: biomassa fitoplanctonica, temperatura 





Figura 23 Distribuzione superficiale dei principali parametri ambientali (Marzo 2012). 
 
In una situazione tipicamente primaverile, si può notare il marcato 
effetto di confinamento generato dalla diga. Il quantitativo di 
biomassa fitoplanctonica all’interno di quest’ultima è infatti più 
del doppio dell’esterno, fattore causante un aumento della 
torbidità superficiale. Il tempo di residenza di circa 3 settimane 
all’interno del Golfo contribuisce al riscaldamento della massa 
d’acqua interna alla diga, la cui salinità risente dei naturali 





Figura 24 Sezione Entro-Diga (Marzo 2012) 
Per quanto riguarda la sezione verticale entro-diga, si può 
individuare un picco di torbidità sullo strato più profondo della 
colonna d’acqua non corrispondente al picco di biomassa 
fitoplanctonica. Comincia a formarsi il termoclino stagionale che 
si andrà a protrarre per la stagione calda. 
 




Con il progredire della stagione calda, la differenza di temperatura 
superficiale tra interno diga e l’esterno va ad aumentare, 
raggiungendo quasi 1°C di intervallo, la biomassa fitoplanctonica 
è confinata all’interno della diga stessa e va a contribuire alla 
torbidità superficiale delle acque, che risultano quindi essere 
soprassaturate di ossigeno disciolto. Il termoclino stagionale è 
stabile e raggiunge un gradiente di circa 0.5°C/m. 
 
Figura 26 Sezione Entro-Diga (Luglio 2012) 
 
Entro-diga, il quantitativo di biomassa fitoplanctonica diminuisce 
sensibilmente, soprattutto per quanto riguarda gli strati superiori 
al termoclino. Si registra un aumento di torbidità negli strati 





Figura 27 Distribuzione superficiale dei principali parametri ambientali (Agosto 2012). 
 
Ad estate inoltrata si può notare una riduzione del Δ di 
temperatura sui due versanti della diga, determinato dalla 
riduzione delle precipitazioni ed un aumento dell’evaporazione 
superficiale, che causa un aumento dei valori di salinità all’interno 
della diga. I valori di biomassa fitoplanctonica sono minori di quelli 
riscontrati durante il resto del monitoraggio, a causa del 






Figura 28 Sezione Entro-Diga (Agosto 2012) 
La biomassa fitoplanctonica è segregata dal termoclino 
stagionale, il trofismo diminuisce e va ad aumentare la torbidità 
degli strati profondi. Tale processo è confermato dall’aumento di 
temperatura in superficie in concomitanza con valori maggiori di 
torbidità negli strati profondi. Successivamente, avviene un 
rimescolamento della colonna d’acqua e dei nutrienti che riporta 
le acque allo stato autunnale illustrato in precedenza. 
 




Nei primi periodi autunnali si determina un accumulo della 
biomassa fitoplanctonica all’interno della diga, grazie anche al 
contributo di precipitazioni ed apporti di acqua dolce stagionali. 
Salinità e temperatura sono omogeneamente distribuite 
sull’areale, mentre è evidente una diminuzione dell’ossigeno 
disciolto.  
 
Figura 30 Sezione Entro-Diga (Ottobre 2011). 
Per quanto riguarda la sezione rappresentata all’interno della 
diga, principale sito di allevamento di Crassostrea gigas, si può 
notare una relativa omogeneità verticale della temperatura, con 
un aumento della torbidità nello strato più profondo (-12m), non 
coincidente con il picco di biomassa fitoplanctonica, situato 





5.3.2 Parametri ambientali 2016 (Stazione 2) 
I risultati del monitoraggio dei parametri ambientali effettuato 
durante il periodo 18/05/2016 – 03/08/2016 sulla stazione ST2 
(44,078807 N; 9,868214 E) sono di seguito riportati. 
La salinità (Fig.31) è risultata in media pari a 37,67±0,62 PSU con 
un incremento significativo, passando da 37,00 PSU (Maggio) a 
38.30 (Agosto); analogamente è stato evidenziato un progressivo 
aumento delle temperature (Fig.31) superficiali da 20°C (Maggio) 
a 25°C (Agosto).  
 
Figura 31 Salinità e temperatura su ST2 nel periodo di rilevamento (Maggio-Agosto 2016). 
 
Il valore medio del pH (Fig.32) è risultato pari a 8.025 ± 0.15, con 























Figura 32 pH su ST2 nel periodo di rilevamento (Maggio-Agosto 2016). 
 
I valori di particellato (Fig.33), dopo un picco relativo al 
campionamento di maggio (15.16 mg/l),  scendono gradualmente 
con l’avanzare delle stagione, fino a raggiungere un valore di 7,1 
mg/l nel mese di agosto. 
 
 






































La misurazione dei pigmenti autotrofi, ha un andamento simile a 
quello del seston sino al mese di Giugno, quindi  , tende ad 
aumentare con il progredire della stagionalità, raggiungendo un 
picco in agosto con un valore di 2.1 µg/l (Fig.34). 
 

















18/05/2016 3 20,0 37,3 8,10 1,290 15,160 
21/06/2016 3 22,3 37,0 7,90 1,046 8,330 
05/07/2016 3 24,7 38,1 7,90 0,550 8,040 




















5.3.3 Morfologia degli organi palleali di Crassostrea gigas 
I dati relativi alle ostriche analizzate sono riportati in tabella 
(Tab.7). I valori medi di lunghezza e massa degli organismi 
analizzati sono risultati pari a 9,62±3,39 cm e 3,77±3,84 g. 
rispettivamente. Le ampiezze medie delle superfici del mantello 
(25,40±19,56 cm2), delle branchie (5,88±4,37 cm2) e dei palpi 
labiali (0,46±0,31 cm2)  correlano con le dimensioni degli 
organismi analizzati (rs spearman rank  0,88, p<0,005). 


















Palpo labiale  
(cm2) 
1 5,91 13,6 10,9 42,55 11,46 0,63 
2 4,33 12,15 3,7 32,77 8,22 0,35 
3 5,55 13,41 7,7 53,78 12,36 0,41 
4 5,22 11,98 4,6 42,49 8,59 0,44 
5 4,6 14,05 9,3 53,05 10,48 1,35 
6 1,99 7,57 0,9 12,11 3,68 0,38 
7 1,39 7,36 0,8 8,64 2,67 0,35 
8 2,48 6,48 1,2 10,20 2,89 0,24 
9 2,04 7,7 0,9 10,78 1,45 0,3 
10 1,74 6,07 0,7 6,42 1,36 0,32 
11 1,8 5,4 0,8 6,59 1,47 0,27        
Totale 3,37 9,62 3,77 25,40 5,88 0,46 
S.D. 1,75 3,39 3,84 19,56 4,37 0,31 
 
Sulla base di questi risultati sono state effettuate alcune 




la superficie delle branchie e mantello, struttura del muscolo 
adduttore e relativa composizione percentuale delle componenti 
liscia e striata, nonché rapporti tra superficie/massa relativi agli 
organi palleali analizzati. Il muscolo adduttore è risultato 
composto al 58,17±5,64% di componente striata, mentre il valore 
medio del rapporto tra mantello e branchie è risultato  0,24±0,05. 
Il Per quanto riguarda il rapporto branchie/palpi labiali, a causa 
della variabilità dimensionale degli organismi analizzati, si è 
ottenuto un valore medio di 12,8±13,9. I risultati sono esposti in 
tabella 8. 









1 0,27 1,962 1,701 53,56 18,2 
2 0,25 2,171 1,084 66,70 23,5 
3 0,23 1,862 1,582 54,07 30,1 
4 0,20 1,711 1,174 59,31 19,5 
5 0,20 2,234 1,522 59,48 7,8 
6 0,30 0,214 0,164 56,61 9,7 
7 0,31 0,203 0,156 56,48 7,6 
8 0,28 1,055 0,510 67,39 12,1 
9 0,13 0,224 0,156 58,97 4,8 
10 0,21 0,082 0,085 49,17 4,3 
11 0,22 0,075 0,074 50,34 5,4 
      
Total (media? 0,24 1,07 0,75 58,17 12,8 





Il rapporto tra le due componenti del muscolo adduttore, liscio e 
striato, ha avuto un valore medio percentuale del 58,17±5,64% in 
favore del muscolo striato. Le differenze dimensionali tra gli 
individui analizzati si riflette nella elevata deviazione standard in 
superficie del muscolo liscio (1,07±0,93 cm2), striato (0,75±0,67 
cm2). Il valore medio del rapporto tra mantello e branchie è 
risultato dello 0,24±0,05. 
5.3.4 Microplastiche 
I dati biometrici degli organismi analizzati ed il relativo contenuto 
di microplastiche sono illustrate in tabella 9. La variabilità 
dimensionale più ampia è stata riscontrata in C. gigas, con una 
dimensione variabile tra 0.94 cm e 8.71 cm (8.93g e 0.003 g di 
massa rispettivamente?); analogamente, per i campioni della 
campagna MARTE+, è stata individuata una marcata variabilità 
interspecifica. 











Adulti 8.30 ± 0.45 8.70 ± 1.2 0.11 
Classe 1 4.51 ± 0.41 1.40 ± 0.4 0.12 
Classe 2 3.68 ± 0.19 0.86 ± 0.2 0.17 
Classe 3 2.31 ± 0.30 0.23 ± 0.4 0.00 
Classe 4 1.25 ± 0.16 0.04 ± 0.01 0.00 




Altri Ascidia spp. 3.38 ± 0.62 2.90 ± 0.52 0.62 
Anomia ephippium 3.25 ± 0.54 0.40 ± 0.08 0.12 
Le microplastiche sono state rinvenute, in forma filamentosa o 
frammentata, in tutte le specie analizzate; nel complesso, il 75% 
del totale delle microplastiche rinvenute è risultato di forma 
frammentata, mentre solo un quarto di forma filamentosa. 
 
Figura 35 Microplastiche da campioni ambientali. 
Per quanto riguarda le microplastiche frammentate, il valore 
medio della lunghezza è risultato  60.01±38 µm (Fig.36), mentre le 
microplastiche filamentose hanno avuto un valore medio di 





Figura 36 Dimensioni di microplastiche frammentate (µm) 
 
Figura 37 Dimensioni di microplastiche filamentose (µm) 
Le concentrazioni più elevate di particelle sono state individuate 
nei campioni di Ascidia sp., con un picco di 0.62 MP/g, seguito da 
Anomia ephippium (0.12 MP/g) e Mytilus galloprovincialis (0.05 





















MP/g).  Per quanto riguarda Crassostrea gigas, negli esemplari di 
minore dimensione (Classe 3 e Classe 4), non sono stati rinvenuti 
frammenti di materiale plastico, la cui presenza è stata rilevata in 
organismi di almeno 3.68±0.19 cm. ; nelle restanti tre classi 
dimensionali di C.gigas (Classe 1, Classe 2, Adulti) sono stati 
ottenuti  valori simili, con una media di 0.13±0.03 MP/g. 
Solamente in esemplari di dimensioni maggiori (adulti e Classe 2) 
sono state rinvenute microplastiche filamentose, così come in 
Anomia ephippium (figura 37).  
 
Figura 38 Contenuto di microplastiche per grammo di massa di organismo. 
 










(g) per ostrica 
MP  
(µm) 
4,3 4,19 4,517 0,412 17,260 1,438 Frammentate Filamentose MP/g 
4,98 4,255 









       
4,22 4,79 
       
4,22 5,025 
       
 












Tabella 11  Crassostrea gigas Classe II, dimensioni e contenuto in microplastiche. 
Classe II l(cm) Media (cm) mtot (g) MP (µm) 
3,49 3,98 3,679±0,194 
 
12,104 Frammentate Filamentose MP/g 
3,74 3,88 
  
242,4 284,4 0,165232039 
3,48 3,68 
     
3,43 3,83 
     
3,41 3,853 
     
3,53 3,86 
     
 
Tabella 12  Crassostrea gigas Classe III, dimensioni e contenuto in microplastiche. 
Classe III l(cm) Media (cm) mtot (g) MP (µm) 
2,51 2,55 2,307±0,3 3,952 Frammentate Filamentose MP/g 
2,06 2,81 
  
0 0 0 
2,07 2,27 
     
2,62 2,25 
     
2,21 1,88 
     
2,19 2,78 
     
2,125 2,24 
     
1,93 2 
     
2,73 
      
 
Tabella 13  Crassostrea gigas Classe IV, dimensioni e contenuto in microplastiche. 
Classe IV 
 
l(cm) Media (cm) mtot (g) MP (µm) 
1,49 1,18 1,4 1,255±0,16 1,26 Frammentate Filamentose MP/g 
1,19 1,37 1,01 
  
0 0 0 
1,25 0,94 1,31 
     
1,12 1,31 1,605 
     
1,29 1,31 1,18 
     
0,95 1,29 1,26 
     
1,34 1,26 1,32 
     
1,12 1,3 1,27 
     
1,44 1,09 1,21 
     
1,1 1,19 1,54 
     
 
Tabella 14  Crassostrea gigas Adulti, dimensioni e contenuto in microplastiche. 
Adulti l(cm) Media (cm) mtot (g)  MP (µm) 
 












0 0  
 
9,6 
     
 
8,39 





Tabella 15  Altri organismi filtratori, dimensioni e contenuto in microplastiche. 
  
l (cm) Media (cm) mtot (g) Individui  MP (µm)  
Mitili 1,17 1,18 1,24±0,14 1,72 20 Frammentate (µ) Filamentose (µ) MP/g 
 
1,31 1,065 
   
60  0,05 
 
1,465 1,26 
   
   
      
   
Ostriche 3,15 3 3,278±0,454 3,6 7    
 
2,91 4,05 
   
0 0 0 
 
3,28 
    
   
      
   
Ascidia 3,96 3,83 3,38±0,62 14,5 5    
 
3,35 3,38 
   






63,2   
      
24,6   
      
15,8   
      
31,6   
      
31,6   
      
31,6   
      
47,8   
      
63,2   
Anomia 4,35 5,23 4,09±0,87 10 25    
 
3,78 4,54 
   
47,4 170,6 0,12 
 
4,25 2,87 
   
 141,4  
 
5,47 3,65 
   
   
 
2,84 3,92 















5. Attività di laboratorio 
L’attività di laboratorio si riferisce allo studio delle interazioni 
trofiche tra Crassostrea gigas, organismi planctonici e particellato 
organico, che rappresentano la base della loro alimentazione 
(Berg & Newell, 1986) e ha riguardato prove di grazing in presenza 
alghe fitoplanctoniche libere ed immobilizzate in matrici naturali 
quali l’alginato di sodio. L’immobilizzazione di microalghe 
fitoplanctoniche in alginato di sodio ne aumenta il contenuto 
energetico, in termini di clorofilla a e contenuto proteico (Pane et 
al., 1998), senza avere effetti negativi sullo sviluppo della coltura 
cellulare (Soo et al., 2017). 
Reperiti quindi gli organismi sul campo, è stato sviluppato un 
metodo di alimentazione differenziata per il loro mantenimento 
in laboratorio, basato sull’immobilizzazione ed il rilascio di 
nutrienti in una matrice organica costituita da alginato di sodio. 
La sperimentazione è stata condotta su una coorte di organismi di 
giovanili (spat) prelevati negli impianti della Mitilicoltura Spezzina.  
6.1 Alginato e applicazioni 
L’alginato è un derivato dell’acido alginico, polisaccaride 
ramificato composto da acido β-D-mannuronico ed il suo epimero 




lineare da legami 1,4. Il copolimero naturale è una componente 
importante di diverse macroalghe ed è inoltre un esopolisaccaride 
presente in differenti ceppi batterici, tra cui Pseudomonas 
aeruginosa (Pawar and Edgar, 2012). Per quanto sia possibile 
estrarre copolimeri naturali di alginato da batteri, la produzione 
commerciale di questa sostanza è basata quasi unicamente 
sull’estrazione da alghe. Grazie all’abbondanza di alghe 
nell’ambiente acquatico è infatti presente in ambiente naturale 
una grande quantità di alginato, con una produzione industriale 
stimata intorno alle 30000 tonnellate annuali (Draget, 2009). 
L’alginato è principalmente estratto da alcune specie di 
Phaeophyceae, tra cui Laminaria spp., Ascophyllum nodosum e 
Macrocystis pyrifera tramite un trattamento con differenti 
soluzioni alcaline. Per quanto concerne la biosintesi batterica, 
l’alginato può essere ottenuto sia da Azotobacter che da 
Pseudomonas. Tale processo si basa su quattro passaggi 
fondamentali, sintesi del substrato precursore (I), 
polimerizzazione e trasferimento dalla membrana citoplasmatica 
(II), trasferimento e modificazione nel periplasma (III) ed infine il 
trasporto tramite la membrana esterna (IV) (Remminghorst and 
Rehm, 2006). La produzione commerciale di alginati è comunque 
basata per la sua quasi totalità sulle specie algali, reperibili in 




ritroviamo nella matrice intracellulare delle alghe brune sotto 
forma di gel contenenti sodio, calcio, magnesio, stronzio e bario, 
questa variabilità dipendente dal continuo scambio ionico che 
mantiene l’equilibrio con l’acqua di mare. Il processo di estrazione 
da questa complessa matrice è schematizzato in figura 1. 
 
Figura 39 Schema di estrazione dell'Alginato (Pawar and Edgar, 2012) 
Un primo passaggio in acido minerale (0.1/0.2 M) rimuove i 
controioni tramite scambio protonico. Il secondo passaggio 
consiste in una solubilizzazione dell’acido alginico, così ottenuto, 
tramite un attacco basico, seguito da una serie di separazioni 
meccaniche necessarie per la rimozione del particellato 
(flottazione, filtrazione, precipitazione e centrifugazione). 
L’alginato di sodio è quindi fatto precipitare direttamente con 
alcool, cloruro di calcio o acido, prima della finale essicazione 
(Clark and Green, 1936; Smidsrod and Skjak-Braek, 1990; Rinaudo, 
2008). Eventuali impurità mitogene o citotossiche che 




possono essere eliminate tramite elettroforesi di flusso libero 
(Zimmermann et al., 1992). L’alginato comunemente reperibile in 
commercio ha un peso molecolare che varia tra i 32 ed I 400 
g/mol. La viscosità delle soluzioni di alginato aumenta al diminuire 
del pH, a causa della protonazione dei gruppi carbossilato presenti 
nella struttura, che vanno a formare dei legami a idrogeno. Per 
quanto riguarda l’equazione di Mark-Houwink ([η] = KMva), che 
mette in relazione viscosità intrinseca ([η]) e peso molecolare (M), 
i parametri dell’alginato di sodio in una soluzione 0.1 M di NaCl a 
25°C sono K=2*10-3 e a=0.97. Questo fattore identifica l’alginato 
come un polimero semiflessibile (Rinaudo, 1992). La solubilità 
degli alginati in acqua dipende comunque da tre fattori: 
pH del Solvente,  
forza ionica del medium,  
presenza di ioni gelanti nel solvente 
La dissoluzione dell’alginato dipende dalla deprotonazione dei 
gruppi carbossilici della struttura, con il pH al di sopra di un valore 
critico. La presenza di cationi (Na+, K+, Mg+, Ca2+, Sr2+, Ba2+) 
influenzano la solubilità degli alginati modificando 
conformazione, estensione delle catene e viscosità della sostanza. 




stabilità, si ottengono quindi lavorando con solventi non acquosi 
o in cui siano assenti alte concentrazioni degli ioni menzionati. Il 
fatto che la stabilità del gel sia fortemente dipendente dalla 
presenza dei menzionati cationi, ne complica l’utilizzo in ambiente 
marino. 
6.2 Immobilizzazione di organismi monocellulari 
Una delle applicazioni degli alginati in ambito scientifico riguarda 
l’immobilizzazione di organismi unicellulari, come batteri e 
microalghe; in particolare queste ultime hanno trovato differenti 
applicazioni biotecnologiche, soprattutto in ambito del 
monitoraggio ambientale e dell’ acquacoltura. Per quanto 
riguarda il primo, si combina principalmente la rapida risposta 
degli organismi fitoplanctonici esposti a contaminanti ambientali  
con la porosità dell’alginato stesso, che consente di valutarne la 
loro crescita. La maggior parte delle applicazioni degli alginati in 
campo è stata effettuata in acqua dolce; in mare, a causa 
dell’elevata presenza di specie atomiche in soluzione che ne 
compromettono  la stabilità (Faafeng et al., 1994; Moreira dos 
Santos et al., 2002; Marques et al., 2011), i dati sono meno 
numerosi.  La presenza di questi ioni causa un’instabilità 
meccanica dell’alginato, che combinata con la turbolenza 




1986; Smidsrød and Skjåk-Bræk, 1990; Dos Santos et al., 1997; 
Fraser and Bickerstaff, 1997 ;Moreno-Garrido, 2008); nonostante 
questo, sono state sviluppate tecniche di monitoraggio 
ambientale che prevedono l’impiego di colture algali 
immobilizzate in alginato (Cabrita et al., 2013). L’eventuale 
inibizione della crescita della coltura microalgale immobilizzata è 
determinata dalla porosità superficiale dell’alginato, che consente 
uno scambio di materia bidirezionale con l’ambiente.  
Per quanto rigirada l’acquacoltura, molte specie microalgali sono 
utilizzate in acquacoltura per differenti stadi di sviluppo degli 
organismi allevati, siano essi pesci, crostacei o molluschi (Lumare, 
1988; Villani, 1989; Helm, 1990; Gladue and Maxey, 1994). 
L’incapsulazione di microalghe in matrici organiche quali l’alginato 
di sodio consente però di ampliare il range di somministrazione 
delle sostanze nutrienti contenute in questi microrganismi con la 
possibilità di associarli ad azioni di drug delivery (Joosten et al., 
i1997). La somministrazione in matrici semi-solide consente infatti 
di facilitare dosaggio, accettazione e ritenzione di sostanze e 
molecole di interesse ai fini dell’allevamento, migliorando 







6.3 Materiali e metodi 
6.3.1 Colture fitoplanctoniche 
Il mantenimento e l’accrescimento di Crassostrea gigas in 
laboratorio è stato seguito somministrando come alimento vivo 
differenti ceppi algali opportunamente coltivati (Fig.40): 
 
Figura 40 Organismi fitoplanctonici coltivati. 
Tabella 16 Inquadramento tassonomico. 
Classe Bacillariophyceae Prasinophyceae Eustigmatophyceae 
Ordine Bacillariales Chlorodendrales Eustigmatales 
Famiglia Bacillariaceae Chlorodendraceae Eustigmataceae 
Genere Nitzschia Tetraselmis Nannochloropsis 
 
Le colture (Figura 40) sono state mantenute in condizioni 
controllate di laboratorio in terreno di Walne (1970); le condizioni 
di coltura sono state mantenute costanti (T = 23°,0 ± 1°C, S = 





Figura 41 Terreno e condizioni di coltura. 
 
Di ciascuna coltura è stata valutata, come dato preliminare, la 
curva di crescita secondo le fasi di: latenza, esponenziale,  
stazionaria e morte. 
 




Per il conteggio cellulare è stata utilizzata la camera di Thoma,  si 
tratta di una camera contaglobuli il cui reticolo di conteggio 
corrisponde al quadrato centrale della camera di Neubauer, in cui 
la superficie di ogni quadrato è pari ad un’area di 0,0025 mm2. 
 
Figura 43 Reticolo di camera di Thoma. 
Il calcolo della concentrazione si effettua contando il totale delle 
cellule comprese nel reticolo centrale e moltiplicandolo per il 
fattore di conversione (*104) della camera. Il risultato è espresso 
in cellule per millilitro (cell/ml). 
6.3.2 Immobilizzazione di organismi fitoplanctonici 
La concentrazione della soluzione di partenza è un fattore 
determinante per fluidità e stabilità del composto, nonché della 




trasporto di sali e nutrienti del terreno di coltura all’interno delle 
sfere, dove vengono messi a disposizione per la crescita 
dell’inoculo iniziale. Il procedimento, schematizzato in figura 44, 
parte dalla preparazione della soluzione madre di alginato; nel 
presente studio è stata utilizzata una concentrazione del 2%, che 
si ottiene sciogliendo, a caldo, 2 gr di Na-alginato ad alta densità 
(Sigma-Aldrich) in 100 ml di acqua distillata, da amalgamarsi fino 
a completa dissoluzione. 
 
 
Figura 44 Metodo per produrre sfere di alginato di sodio. 
 
La soluzione deve essere quindi sterilizzata in autoclave per 
eliminare eventuali microorganismi presenti e conservata in 
frigorifero a 4°C. La gelificazione della soluzione di alginato viene 




entrambe le soluzioni attorno alla neutralità (7±0.5) per evitare 
reazioni di riduzione del sale di acido alginico.  
Tra sospensione algale e soluzione di alginato viene mantenuto un 
rapporto di 1:4 (v:v), per evitare un eccessiva diluizione che 
ostacolerebbe la formazione delle sfere; la soluzione viene 
mantenuta in agitazione (15 minuti) quindi trasferita in imbuto 
separatore. 
Si procede quindi con il gocciolamento lento in CaCl2 in ghiaccio e 
le sfere così ottenute vengono rimosse, lavate con cloruro di calcio 
e trasferite nel terreno di coltura algale.  
La curva di crescita fitoplanctonica viene seguita (ogni 48h) 
sciogliendo 3 sfere di alginato in una soluzione al 5% di (NaPO3)6 
(esametafosfato di Sodio) e procedendo al conteggio tramite 
camera di Thoma. 
All’interno delle sfere di alginato le alghe crescono raggiungendo 
la massima densità, in funzione del tempo e della specie algale 
considerata; raggiunta la capacità portante del sistema, si ha un 
rilascio graduale di cellule nel mezzo di coltura unitamente a un 
lento processo di disgregazione superficiale delle sfere stesse. Per 
valutare la possibilità di un’alimentazione congiunta con diverse 
specie, è stata effettuata una prova di co-immobilizzazione di 




6.3.3 Reperimento di giovanili di Crassostrea gigas 
Gli organismi (Fig.45), allo stadio di spat, sono stati reperiti presso 
l’impianto di Mitilicoltura Spezzina nel mese di ottobre 2016, 
all’età di circa 6 mesi dalla semina. Gli esemplari (n = 500) sono 
stati trasportati in laboratorio in contenitori senza acqua 
refrigerati (circa 5°C). Successivamente, gli organismi sono stati 
selezionati per taglia omogenea, misurati (1,25±0,27cm), pesati 
(0,4±0,15g), escludendo gli organismi > 2,5cm e suddivisi in 
quattro gruppi di 100 individui ciascuno. Un ulteriore gruppo 
(n=100) è stato messo in congelatore (-20°C) per le successive 
analisi di laboratorio. All’arrivo in laboratorio, le componenti 
organica, inorganica e proteica del muscolo delle ostriche sono 
state analizzate, quest’ultima tramite metodo spettrofotometrico 
di Lowry (1951). 
  




Per il mantenimento e le prove di laboratorio è stato approntato 
un acquario (fig.46) da 400 litri; la  filtrazione è stata effettuata 
tramite filtro interno meccanico biologico multifase costituito da 
lana di roccia, canolicchi di ceramica e carbone attivo. 
 
 
Figura 46 Acquario di mantenimento. 
 
6.3.4 Grazing 
Per la valutazione del tasso di filtrazione di microalghe per unità 
di tempo relativo allo spat reperito in impianto è stato utilizzato il 
metodo di Frost (1972) modificato. 
Sei esemplari di C.gigas (1,26±0,14 cm; 0,25±0,06 g) sono stati 
suddivisi in sei contenitori di vetro da 250 ml, dei quali 3 




termostatata (Thermo Scientific Heraeus) alla temperatura di 
25°C, con ciclo luce:buio impostato su 12:12 ed areazione 
artificiale continua. Le microalghe impiegate nel test sono state 
prelevate in fase esponenziale, come da protocollo. 
Il confronto tra contenitore opaco e trasparente è necessario al 
fine di considerare, nel calcolo del tasso di filtrazione, l’aumento 
di cellule dovuto allo sviluppo della popolazione.  
È stato quindi calcolato il tasso di filtrazione su Tetraselmis suecica 
(Ci = 1*105 cell/ml) Nannochloropsis spp. (Ci = 1*106 cell/ml) 
allestendo due contenitori con le sole microalghe (trasparente e 
opaco), utilizzati come bianco; il tasso di filtrazione è stato 
misurato a 24 e 48h, utilizzando la seguente formula: 
𝐺𝑟 =
𝐶𝑡 −  𝐶0
𝑁 ∗ 𝑡
 
Ove  Ct = concentrazione di microalghe al tempo t; 
 C0 = concentrazione di microalghe al tempo 0; 
 N = numero di organismi; 
 t = tempo espresso in ore. 





6.3.5 Quantificazione delle proteine totali 
Il contenuto proteico dei diversi stadi di accrescimento dello spat, 
è stato effettuato applicando il metodo di Lowry, che combina la 
reazione di ossidazione dei residui aromatici peptidici con gli ioni 
rame Cu+ in condizioni alcaline; la reazione si  basa sull’impiego 
del reagente di Folin-Ciocalteu (miscela di acido fosfotungstidico 
e acido fosfomolibdico) che produce una colorazione blu-celeste 
in funzione della concentrazione delle proteine presenti nel 
campione.  
Il metodo prevede la costruzione di una curva di taratura, per la 
quale sono state utilizzate concentrazioni scalari di albumina 
bovina (Sigma-Aldrich).  
La costruzione della curva di taratura prevede la produzione di 5 
soluzioni: 
• Sol. A: Na2CO3 (0,2%) in NaOH 0,1N; 
• Sol. B: Tartrato di Na e K al 2%; 
• Sol. C: CuSO4*5H2O all’1%; 
• Sol. D: 100ml A + 1ml B + 1ml C; 








Tabella 17 Standard per la costruzione della curva. 
(ml) B S1 S2 S3 S4 S5 
Standard 
ml 
 0.02 0.04 0.06 0.08 0.1 
H2O dist. 
ml 
1 0.98 0.96 0.94 0.92 0.9 
Sol.D 
ml 
5 5 5 5 5 5 
Sol.E 
ml 
0.5 0.5 0.5 0.5 0.5 0.5 
 
• I campioni vengono portati ad 1 ml con acqua distillata, si 
aggiunge la soluzione D e si agita;  
• si attendono quindi 15 minuti e si unisce la soluzione E;  
• dopo 40 minuti/1.5 ore (tempo uguale in tutti i saggi) si 
misura l’assorbanza a 670 nm. 
• Ottenuta la curva di taratura (Fig….)e la relativa retta di 
regressione, si procede quindi al dosaggio dei campioni. 
 
 

















Dalla curva di taratura è stata ottenuta la seguente equazione: 
𝒚 = 𝟎, 𝟎𝟔𝟑𝟐𝒙 − 𝟎, 𝟎𝟓𝟗𝟒 
Successivamente utilizzata per la valutazione dei contenuto 



















Qui di seguito vengono riportati i risultati relativi alle prove di 
immobilizzazione delle tre specie algali considerate nel  presente 
studio. 
6.4.1 Tetraselmis suecica 
 T.suecica, libera nel mezzo (Fig.48), raggiunge il plateau  
(12±0,2+105 cell/ml) al quinto giorno di coltura; dopo  successive 
24 ore si ha il declino della  densità  algale fino alla senescenza. 
Relativamente a Tetraselmis suecica immobilizzata, si nota un 
incremento progressivo nel tempo della sua densità, sino fino ad 
un valore di circa 18*105 cell/ml, seguito dalla lenta disgregazione 
delle sfere dopo il  10 °giorno (Fig.48). 
 




























Tabella 18 Dati accrescimento Tetraselmis suecica. 
 
1 3 5 7 10 13 15 17 18 
Libere [*105 cell/ml] 5 5 8 10 12 12 8 5 5 
Immobilizzate [*105 cell/ml] 5 5 7 9 12 15 16 16 18 
 
 
6.4.2 Nannochloropsis spp. 
Dai dati ottenuti con l’immobilizzazione di Nannochloropsis spp. si 
è potuto notare un incremento in termini di cellule/ml del 100%, 
con un valore al plateau di 6±0,3*106 cell/ml in coltura, rispetto 
alle 3±0,5*106 cell/ml in coltura libera.  
 
Figura 49 Curva di crescita di Nannochloropsis spp. 
Tabella 19 Dati di accrescimento Nannochloropsis spp. 
 
0 1 2 3 4 5 6 7 8 
Libere [*106 cell/ml] 1 1 2,1±0,2 2,1±0,2 3±0,5 3±0,5 3±0,3 3±0,3 2±0,1 


























6.4.3 Nitzschia spp. 
Con l’immobilizzazione di Nitzschia spp. i valori di densità al 
plateau hanno raggiunto un valore di 8±0,2*106 cell/ml in coltura, 
rispetto alle 7,6±0,5*106 cell/ml in coltura libera.  
 
Figura 50 Curva di crescita di Nitzschia spp. 
Tabella 20 Dati di accrescimento di Nitzschia spp. 
 
1 6 8 10 12 14 15 20 
Libere [*106 cell/ml] 5 5 6 7,8 7,6 6 3 3 
Immobilizzate [*106 cell/ml] 5 4,8 6 8 8 4,6 4,5 4,4 
 
 
Le prove di co-immobilizzazione di differenti ceppi di alghe 
fitoplanctoniche hanno fornito risultati indicanti uno sviluppo 
regolare di Nannochloropsis spp., che raggiunge una densità al 



























decremento e senescenza finale all’ottavo giorno; al contrario, la 
densità di Tetraselmis suecica, resta costantemente intorno ai 
valori dell’inoculo (1*105 cell/ml) durante tutto il periodo 
considerato.  
 
Figura 51 Risultati di co-immobilizzazione di organismi fitoplanctonici. 
 
Tabella 21 Dati di co-immobilizzazione. 
 
1 2 3 5 7 
Tetraselmis suecica [*10^5 cell/ml] 1 1 1 1 0,5 
Nannochloropsis sp. [*10^5 cell/ml] 10 30 65 50 14 
 
6.4.4 Grazing 
Per quanto riguarda il tasso di grazing, dai risultati ottenuti si può 
evidenziare che, alle condizioni di temperatura (25°C) e salinità 
(31 PSU), un’ingestione di cellule di Nannochloropsis spp. 1,2*106 
cell*Ind-1*h-1, per un contenuto proteico totale di circa 2,52 µg 


























per un valore di 1,3*105 cell*Ind-1h-1, per un contenuto proteico 
totale di 6,7 µg Ind-1*h-1. 
Per la diatomea Nitzschia spp. il tasso di filtrazione non è stato 
valutato in quanto questo organismo è stato impiegato soltanto 
nel modello sperimentale relativo a seston e microplastiche e non 
durante l’alimentazione. 
6.4.5 Valutazione del contenuto proteico 
La valutazione del contenuto proteico è stata effettuata su tre 
classi dimensionali di spat (Tab.22; C1, C2, C3) comprese nel range 
tra 4.51 ± 0.41 cm e  2.31 ± 0.30 cm e di massa compresa tra 1.40 
± 0.4 g e 0.23 ± 0.4 g; il dosaggio è stato effettuato omogenando 
l’intero organismo ad esclusione della conchiglia. 
Tabella 22 Dati dimensionali di esemplari di C.gigas analizzati. 
Classi dimensionali Lunghezza (cm) Massa (g) 
C1 4.51 ± 0.41 1.40 ± 0.4 
C2 3.68 ± 0.19 0.86 ± 0.2 
C3 2.31 ± 0.30 0.23 ± 0.4 
  
Dai risultati delle analisi (Tab.23) si può notare una riduzione 
percentuale del contenuto proteico degli organismi analizzati in 
relazione all’aumento di taglia; il valore di proteine 
percentualmente più rilevante (23.84%) si è ottenuto per la classe 




rilevato nella classe dimensionale maggiore (C3), come illustrato 
in figura 52. 
 
Figura 52 Percentuale di contenuto proteico nei campioni. 
 
Tabella 23 Risultati dosaggio proteico su Crassostrea gigas. 
 ABS Media Proteine (mg/ml) massa iniziale (g) g/ml mg/ml % 
1 0,87 0,656 0,616 0,714 12,24 0,154 0,051 51,33 23,84 
2 1,721 1,377 1,699 1,599 26,24 0,81356 0,271 271,19 9,68 
3 1,886 1,444 1,377 1,569 25,77 1,28704 0,429 429,01 6,01 
 
6.5  Prove di mantenimento 
La differenziazione dei regimi alimentari è stata effettuata 
inserendo due gruppi di 100 ostriche ciascuno in due cilindri di 
materiale plastico sospesi nella vasca di mantenimento; i cilindri 
sono divisi in due sezioni separate da una griglia di materiale 

















Figura 53 Contenitore per spat di Crassostrea gigas. 
Il primo gruppo (G1) è stato alimentato con alghe libere, mentre 
il secondo (G2) con alghe immobilizzate in alginato di sodio. Ad 
entrambe le condizioni è stata fornita illuminazione artificiale 
(2000 lux, luce:buio 12:12). 
6.5.1 Alghe libere 
L’alimentazione ad alghe libere è stata effettuata inserendo un 
quantitativo predeterminato, sulla base dei risultati del grazing, 
equivalente a circa 15*106 cell*Ind-1*day--1 di Nannochloropsis 
spp. e Tetraselmis suecica corrispondenti ad un apporto proteico 
di 110 µg*Ind-1*day-1. L’alimentazione veniva effettuata  a valle 
dell’apparato di filtrazione della vasca di mantenimento; in questo 
modo, il ricircolo dell’acqua causa un effetto di diluizione che 




ostriche. L’acqua in uscita dal cilindro, viene successivamente 
condotta nell’apparato filtrante, dove il materiale appositamente 
compattato impedisce il ricircolo di eventuali microalghe ancora 
in sospensione. La portata della pompa veniva appositamente 
rallentata durante l’alimentazione, per aumentare il tempo di 
contatto tra microalghe ed esemplari di Crassostrea gigas. 
 
Figura 54 Schema di mantenimento con alghe libere. 
6.5.2 Alghe immobilizzate 
Per quanto riguarda le alghe immobilizzate, è stato approntato un 
circuito parallelo, nel quale sfere di alginato (ø = 0.5cm) sono state 
utilizzate come serbatoio di alghe per l’alimentazione. Il sistema 
applicato sfrutta il rilascio progressivo di cellule microalgali 
causato dal raggiungimento delle capacità portante delle sfere, 
determinato dal valore di plateau della curva di crescita. Nelle 







Figura 55 Schema di mantenimento con alghe immobilizzate. 
Per il quantitativo necessario di microalghe sono stati preparati 70 
ml di alginato ogni 4 giorni equivalenti, una volta raggiunta la fase 
di plateau, a 12*106 cell*Ind-1*day-1; nel conto del contenuto 
proteico totale va considerato l’aumento derivante 
dall’immobilizzazione, quantificato in 119 µg*Ind-1*day-1. 
 
6.6 Risultati 
Sono di seguito riportati i risultati (Tabella 24) della biometria 
effettuata con cadenza mensile su spat di Crassostrea gigas 
mantenuto in laboratorio alle condizioni sperimentali 
precedentemente descritte.  




Tabella 24 Risultati delle biometrie di spat di Crassostrea gigas espressi in valori medi e Deviazione Standard. 





























22/07/2015 1,27 0,27 0,40 0,15 0,00 1,21 0,19 0,30 0,17 0,00 
18/08/2015 1,61 0,27 0,38 0,18 0,00 1,38 0,20 0,33 0,11 0,00 
31/08/15 1,53 0,23 0,40 0,15 2,00 1,40 0,20 0,37 0,15 3,00 
08/09/15 1,42 0,19 0,39 0,13 3,00 1,40 0,24 0,35 0,15 6,00 
01/10/15 1,47 0,16 0,42 0,13 6,00 1,36 0,26 0,35 0,15 11,00 
 
Per il gruppo di organismi mantenuto con alghe immobilizzate in 
alginato di sodio si ha avuto un incremento della lunghezza della 
conchiglia (+ 15.7%) e della massa totale (+ 5.0%), come riportato 
in Figura 56; le dimensioni degli organismi correlano 
positivamente con l’aumento della massa degli stessi  
Analogamente, con il metodo di alimentazione che ha previsto la 
somministrazione di alghe libere, le dimensioni delle ostriche sono 
risultate correlate con la loro massa (Fig.57); tuttavia si è rilevato 
un minore incremento della lunghezza della conchiglia (+12.4%) e 





Figura 56 Risultati accrescimento di esemplari di Crassostrea gigas nutriti con alghe immobilizzate. 
 
Figura 57 Risultati accrescimento di esemplari di Crassostrea gigas nutriti con alghe libere. 
Dal confronto dell’andamento dell’incremento di crescita rispetto 
al tempo, si è potuto notare che le alghe libere sono in grado di 
garantire una crescita progressiva sino al terzo mese e un  
successivo decremento della massa; per le ostriche mantenute 
con microalghe immobilizzate in alginato sono stati ottenuti valori 
relativamente più uniformi nel tempo con un lieve incremento 





































Figura 58 Variazione di massa (g) degli organismi alimentati con i due differenti regimi. 
Per quanto riguarda la mortalità complessiva dei due gruppi 
durante di organismi è risultato evidente una maggiore 
sopravvivenza delle ostriche mantenute con le alghe 
immobilizzate. In particolare,  al quinto mese di mantenimento in 
allevamento, la mortalità è risultata pari a 5% e a 11%.,   per le 
ostriche mantenute con le  alghe in alginato e libere 
rispettivamente (Fig.59). 
 






























Tabella 25 Dati biometrie 22/07/2016. 









0,4 1,11  0,1 1,17 
0,5 1,51  0,5 1,66 
0,5 1,44  0,3 1,17 
0,3 1,18  0,3 1,21 
0,4 1,41  0,3 1,24 
0,5 1,24  0,4 1,33 
0,3 1,27  0,2 1,2 
0,6 1,47  0,4 1,22 
0,6 1,78  0,2 0,85 
0,6 1,51  0,2 1,12 
0,2 0,92  0,2 1,14 
0,2 0,93  0,6 1,47 
0,5 1,3  0,2 1,14 
0,3 0,95  0,4 1,36 
0,2 0,88  0,7 1,53 
     
0,4 1,27 Media 0,3 1,21 
0,15 0,27 Dev.std 0,17 0,19 
 
Tabella 26 Dati biometrie 18/08/2016 
G1  G2 
m (g) l(cm)  m (g) l(cm) 
0,79085 1,64  0,50346 1,57 
0,39418 1,675  0,29352 1,7 
0,566 1,7  0,20597 1,05 
0,40514 1,7  0,35265 1,65 
0,13176 0,93  0,53119 1,56 
0,59118 1,8  0,41069 1,32 
0,36862 1,58  0,22897 1,17 
0,32285 1,42  0,26438 1,2 
0,14401 1,04  0,38786 1,35 
0,29377 1,32  0,30657 1,4 
     
0,4 1,61 Media 0,3 1,38 






Tabella 27 Dati biometrie 31/08/2016 
G1  G2 
m (g) l(cm)  m(g) l(cm) 
0,55583 1,77  0,67728 1,93 
0,19214 1,24  0,29347 1,67 
0,27672 1,2  0,64307 1,55 
0,58422 1,87  0,40736 1,52 
0,44289 1,61  0,37546 1,37 
0,36706 1,27  0,24635 1,33 
0,36629 1,53  0,21674 1,17 
0,40589 1,79  0,25363 1,19 
0,22391 1,14  0,33993 1,45 
0,48539 1,74  0,49837 1,5 
0,31532 1,42  0,16867 1,17 
0,29377 1,66  0,25884 1,2 
0,77877 1,7  0,45053 1,4 
0,33019 1,47  0,25556 1,32 
0,35884 1,53  0,402 1,33 
     
0,398482 1,53 Media 0,3658 1,407 
0,15 0,23 Dev.std 0,15 0,21 
 
Tabella 28 Dati biometrie 01/10/2016 
G1  G2 
m(g) l(cm)  m (g) l(cm) 
0,74404 1,5  0,66887 1,89 
0,41459 1,66  0,59256 1,54 
0,36867 1,54  0,51878 1,54 
0,55466 1,62  0,38204 1,35 
0,4585 1,52  0,50257 1,51 
0,59207 1,73  0,2471 1,16 
0,277 1,2  0,2963 1,58 
0,41161 1,18  0,34033 1,38 
0,28328 1,19  0,52855 1,6 
0,22277 1,23  0,22648 1,13 
0,29654 1,65  0,27073 1,43 
0,36768 1,5  0,36904 1,4 
0,3917 1,48  0,19736 1,02 
0,42873 1,47  0,24805 1,14 
0,34816 1,38  0,43188 1,29 
0,33508 1,5  0,18024 1,12 




0,35608 1,4  0,19418 1,29 
0,48216 1,63  0,27472 1,095 
0,53172 1,5  0,34536 1,55 
     
0,41629 1,4735 Media 0,3490175 1,35675 























6. Particellato organico e microplastiche 
Come già accennato, nel processo di trasferimento delle 
microplastiche lungo la colonna d’acqua un ruolo importante è 
svolto dagli organismi mesozooplanctonici.  
In particolare, è stato dimostrato che il materiale plastico venga 
inglobato ed espulso dagli organismi attraverso i faecal pellets del 
copepode calanoide Centropages typicus, per i quali viene alterato 
il sinking rate (Cole et al., 2016) a seguito di una modificazione 
della densità.  
La maggior parte degli studi sulle microplastiche, pertanto, 
riguardano i primi strati della colonna d’acqua (Hidalgo-Ruz et al., 
2012) ove queste particelle libere vengono ingerite più 
frequentemente nei processi di filtrazione e/o predazione. 
I faecal pellets sono una frazione della componente organica del 
seston che, unitamente a diversi aggregati organici di origine 
planctonica, rappresentano uno dei principali motori biologici 
dell’affondamento del materiale plastico (Long et al., 2015).  
Molti filtratori, durante la loro alimentazione, includono il 
particellato organico (POM) del seston contribuendo alla sua 
rimozione dall’ambiente e alla sua biotrasformazione (Shpigel and 




I lamellibranchi, in particolare, occupano un ruolo fondamentale 
all’interno degli ecosistemi marini e, attraverso l’alimentazione, 
influiscono sulle dinamiche del comparto planctonico (Kautsky & 
Evans, 1987; Prins et al., 1991; Strayer et al., 1999). Tali effetti 
sono magnificati in presenza delle alte densità di organismi 
raggiunte negli impianti di allevamento (Dinet et al., 1990; Dame, 
1993; Ruesink et al., 2005; Giles and Pilditch, 2006). Diversi studi 
hanno dimostrato come le fluttuazioni del carico di seston 
inducano risposte fisiologiche negli organismi sospensivori, come 
variazioni dei tassi di clearance e dei volumi di ingestione (Foster-
Smith, 1975; Bricelj et al., 1984; Bayne, 1993; Barillè et al., 1997; 
Bacon et al., 1998; Velasco and Navarro, 2002), nonché 
aggiustando il livello di selezione delle particelle durante 
l’ingestione stessa (Foster-Smith-1975; Kiorboe and Mohlenberg, 
1981; Newell and Jordan, 1983; Prins et al., 1991; Navarro and 
Widdows, 1997; Urrutia et al., 1996).  
È stata dimostrata, in mesocosmo (Pietros and Rice, 2002), la 
capacità di incidere su struttura e composizione del popolamento 
fitoplanctonico riducendone la diversità sino all’induzione di una 
relativa dominanza monospecifica; questo fatto depone a favore  
dell’ipotesi relativa a una elevata selettività dei meccanismi di 




processo hanno un ruolo determinante le fluttuazioni dei 
parametri ambientali ed in particolare del carico organico totale, 
unitamente alle dimensioni e alle caratteristiche del materiale 
particolato presente (Bayne, 1993; Asmus and Asmus, 1993; 
Navarro and Iglesias, 1993; Newell and Shumway, 1993; Barillè 
and Pro, 1993).  
L’inglobamento di microplastiche in matrici organiche aumenta 
quindi l’attrattività di tali particelle verso Crassostrea gigas, 
inducendo un possibile aumento del rischio di ingestione di 
materiale plastico da parte di tale specie.  
Allo scopo di approfondire le conoscenze su tale meccansimo, è 
stato quindi messo a punto un protocollo sperimentale in cui si è 
cercato di riprodurre, su scala semploificata, il particellato 
organico di idonee dimensioni; in particolare, considerato che le 
ostriche ingeriscono in modo efficiente le particelle di alginato di 
sodio, sono state preparate microsfere di tale materiale, 
all’interno delle quali sono state immobilizzate microalghe e 
microplastiche fluorescenti.  
La dinamica di produzione di “faecal pellets”, contenenti 
microplastiche fluorescenti,, è stata studiata impiegando un 
modello “in vivo” rappresentato  dal copepode arpacticoide 




Tigriopus fulvus è un organismo ampiamente utilizzato in diversi 
ambiti ed in particolare in quello ecotossicologico per la 
valutazione della tossicità di differenti matrici e contaminanti 
ambientali (Faraponova et al., 2005; Pane et al., 2006, 2007, 
2008a, 2008b, Pane et al. 2012, Pane et al. 2015 ). 
 
7.1  Materiali e metodi 
7.1.1 Microsfere di Na-alginato 
Il metodo di produzione delle microsfere di Na-Alginato sfrutta la 
lipofobicità di quest’ultimo per consentire l’intrappolamento di 
piccole particelle (Espinosa Pales et al., 2007). Nel caso specifico, 
per simulare il particellato organico di interesse per C.gigas, sono 
state incapsulate microalghe fitoplanctoniche e microplastiche. 
La metodologia è la seguente:  
a 5 ml di una soluzione al 2% (w:v) di alginato di sodio 
(preventivamente sterilizzato in autoclave a 120°C) in acqua 
distillata, sono state aggiunte aliquote di  colture  di  microalghe 
fitoplanctoniche (Tetraselmis suecica, Nitzschia spp.) 
opportunamente coltivate e alla densità iniziale di 1*105 cell/ml.   
Successivamente, sono state aggiunte 1µl (10% w:v), di una 




(Spherotech, Lake Forest, Illinois, USA, fluorescenti (eccitazione: 
520 nm, λ emissione: 560 nm). 
Tutte le operazioni sono state condotte sotto cappa a flusso 
laminare (Jupiter BioAir) al fine di evitare possibili contaminazioni 
ambientali.  
La formazione delle microsfere è stata ottenuta per 
gocciolamento di 5 ml della soluzione di alginato, tramite siringa 
ipodermica, in 25 ml di olio di oliva mantenendo il tutto in 
agitazione (500 rpm) per 15 minuti. Ottenuta l’emulsione, si è 
proceduto alla gelificazione delle microsfere di alginato, 
aggiungendo 50ml di CaCl2 0,3 M tramite lento gocciolamento con 
siringa ipodermica. Questa fase rappresenta un punto critico del 
procedimento al fine di evitare la formazione di grossi agglomerati 
di alginato durante la gelificazione.  
Dopo ulteriore agitazione (15 min) le microsfere di alginato così 
prodotte si rinvengono nella fase acquosa della soluzione bifasica 
di olio di oliva e CaCl2;  sono state quindi raccolte, tramite pipetta 
Pasteur sterile, in aliquote da 10 ml ciascuna e poste in provetta 
da centrifuga da 15 ml procedendo al loro lavaggio in 10 ml di 
CaCl2 0,3M tramite centrifugazione (2000 rpm per 10 minuti) e 
filtrate su retino da mesozooplancton (maglie da 200 µm) al fine 




seston (0.45-200 µm). Si è quindi proceduto alla misura del 
diametro delle particelle tramite stereomicroscopio 
adeguatamente equipaggiato. 
 
Figura 60 Schema di produzione di microsfere di Alginato di Sodio. 
 
7.2 Esposizione 
 7.2.1 Tigriopus fulvus 
Gli esemplari di Tigriopus fulvus  sono stati raccolti nelle pozze di 
scogliera di Genova Nervi (Mar Ligure) e successivamente allevati 
e mantenuti in condizioni controllate di laboratorio per circa un 
mese; l’alimentazione era costituita da una miscela di alghe 
fitoplanctoniche (Tetraselmis suecica, Nannochloropsis spp. e 




L’esposizione di Tigriopus fulvus alle microplastiche fluorescenti 
ha riguardato 30 esemplari adulti, suddivisi in 3 repliche da 10 
individui ciascuna; gli esemplari sono stati mantenuti per 48h in 
beaker da 50 ml con acqua di mare (25°C; 31‰)  filtrata (Whatman 
GF/A, porosità 0.45 µm), alla quale è stato aggiunto 1µl (10% w:v) 
di microplastiche e alimentanti con Tetraselmis suecica (1,5*105 
cell/ml). I faecal pellets prodotti sono stati raccolti e portati 
all’analisi in epifluorescenza (Microscopio Olympus IX70, 200x). 
Gli esemplari di Tigriopus fulvus sono stati conservati  in etanolo 
al 70% e successivamente analizzati per la valutazione della  









7.2.2 Crassostrea gigas 
Gli esemplari adulti di Crassostrea gigas (n=12, 8.30 ± 0.45 cm, 
8.70 ± 1.2 g) utilizzati durante l’esperimento sono stati prelevati 
dall’impianto di mitilicoltura di La Spezia in data 15/03/2017; 
dopo un periodo di acclimatazione alle condizioni di laboratorio di 
48 ore, sono state esposte alle microsfere di alginato preparate 
con il metodo precedentemente descritto. Le condizioni 
sperimentali sono state mantenute costanti per tutta la durata del 
test:  bagno termostatato e refrigerato (Intermed Heto, CB60) 
temperatura di 25°C e  salinità 31 PSU, areazione ed illuminazione 
artificiali (2000 lux). Le ostriche sono state esposte singolarmente 
in un beaker avente un volume di 400 ml.  
 
Figura 62 Bagno termostatato Intermed Heto CB60 durante l'esposizione. 
Le modalità della sperimentazione hanno riguardato l’impiego di 
sole microsfere di alginato con microplastiche e di microsfere di 




mezzo (Fig.62); ogni condizione è stata testata in triplicato ed il 
materiale fecale prodotto da ogni singolo organismo è stato 
raccolto, nei test preliminari, dopo 2,5 e 20h di esposizione. Sono 
state testate concentrazioni scalari di microplastiche 
immobilizzate (125 MP/l, 200 MP/l e 250 MP/l). 
 
Figura 63 Condizione ad inizio test, in alto le ostriche alimentate con microsfere e microalghe, in basso solo con 
microsfere di alginato. 
Dalla raccolta del materiale fecale sono state escluse, quando 
presenti, le pseudofeci, in quanto non legate al processo digestivo 





Fig. 64 -  Materiale fecale raccolto a 20h e successivamente analizzato. 
A seguito dei risultati preliminari, la durata del test è stata 
prolungata fino a 72 ore, con due esposizioni consecutive a t0 ed a 
48 ore. La seconda esposizione è stata effettuata cambiando la 
soluzione e mantenendo le stesse condizioni ambientali; durante 
questa operazione le ostriche sono state sciacquate con acqua 
distillata al fine di evitare errori nel conteggio dovuti alla presenza, 
nel beaker, del materiale egesto dagli organismi durante la prima 
esposizione. 
Nel corso della sperimentazione si è provveduto a mantenere le 
ostriche in un ambiente più  stabile possibile evitando movimenti 
di persone all’interno del laboratorio. 
7.2.3 Acetilcolinesterasi 
Le colinesterasi sono un gruppo di enzimi altamente polimorfici 




grande varietà di substrati, utilizzando un attacco nucleofilico, che 
genera un intermediario in forma di acil- o fosforil-enzima e la sua 
seguente deacilazione o defosforilazione; sono presenti nella 
fessura sinaptica dove catalizzano l’idrolisi del 
neurotrasmettitore, l’acetilcolina, ma anche in altre regioni 
dell’organismo (Massoulié et al., 1993).  
L’inibizione della colinesterasi è uno dei principali marker di 
esposizione utilizzati nel monitoraggio biologico e, relativamente 
all’ambiente marino, ha trovato applicazione su un gran numero 
di organismi appartenenti a differenti taxa (Huggett et al., 1992; 
Fossi and Leonzio, 1994; Fossi, 1994; Goksøyr et al., 1992; Walker 
et al., 1996; Walker, 1998; Fossi et al., 2001; Agrone et al., 2011; 
2012); inoltre, è stato particolarmente impiegato su mitilo ed 
ostrica, principalmente a causa della loro propensione al 
bioaccumulo di contaminanti durante l’alimentazione (Galgani & 
Bocquen, 1990). 
Nelle branchie di Crassostrea gigas sono state individuate due 
possibili forme (A e B) di acetilcolinesterasi, una sensibile ed una 
resistente, con inibizione bifasica. Tali forme hanno mostrato 
differente peso molecolare (200 e 330 kDa), tipo di glicosilazione, 
idrofobicità e generale sensiblità agli inibitori. La distribuzione 




Tabella 29 L’attività è espressa in nmol di AcSCh Idrolizzato/min/mg di proteine totali (Bocquené et al., 1997) 
Tessuto AChE totale A/B ratio 
Branchie 28.1±2.8 4.7 
Epatopancreas 25.5±3.6 2.8 
Mantello 24.3±2.5 0.2 
Palpi Labriali 13.0±1.1 0.2 
Muscolo striato 6.9±0.7 2.0 
Muscolo liscio 6.2±0.2 1.3 
Il possibile effetto di inibizione dell’acetilcolinesterasi derivante 
dall’ingestione di microplastiche è ancora oggetto di studio, ma un 
esperimento condotto su Pomatoschistus microps (Gobiidae) ha 
permesso di identificare un effetto di inibizione dell’AChE dato dal 
solo materiale plastico e sinergico con il pirene, idrocarburo 
policiclico aromatico (IPA). L’inibizione provocata dalle 
microplastiche dipende inoltre da un meccanismo differente da 
quello del contaminante testato in contemporanea, fattore che 
rende il possibile effetto combinato di queste due sostanze di 
estrema pericolosità per gli organismi marini (Oliveira et al., 
2013).  
L’effetto delle microplastiche inglobate in matrice organica è stata 
valutata in termini di inibizione dell’acetilcolinesterasi negli organi 
coinvolti nel processo di selezione ed ingestione, ossia branchie, 
mantello ed apparato digerente.  
Dopo l’esposizione alle microplastiche, le ostriche sono state 
sezionate in diverse parti  ognuna delle quali è stata analizzata per 




A tal fine, i campioni sono stati omogenati in Potter di vetro con 
pestello in teflon e lavati in Triton X-100, la quantificazione del 
contenuto proteico è stata effettuata con metodo 
spettrofotometrico  (Bio-Rad/Sigma Aldrich). 
La valutazione dell’attività di AChE è stata effettuata tramite 
metodo colorimetrico (Ellman et al., 1961), utilizzando Acetil-β-
metil tiocolina ioduro (AcTChI) come substrato e Ditio-bis-
nitrobenzonato (DTNB) come reagente. Questo metodo si basa 
sull’aumento della colorazione gialla prodotta dalla reazione tra 
tiocolna e DTNB, formate l’anione acido tio-nitrobenzoico (TNB). 
Il prodotto della reazione assume una colorazione gialla che va 
letta, allo spettrofotometro, alla lunghezza d’onda di 412nm. Per 
l’esecuzione del test sono state preparate le soluzioni riportate in 
tabella 30. 
Tabella 30 Soluzioni preparate per i dosaggi. 
Tampone Na-fosfato 0.1M pH 7 39 ml di soluzione A + 61 ml di soluzione B e 
portare a 200 ml con acqua distillata. 
• Soluzione A = soluzione 0.2 M di sodio 
fosfato monobasico (NaH2PO4) 
• Soluzione B = soluzione 0.2 M di sodio 
fosfato bibasico (Na2HPO4) 
Tampone Na-fosfato 0.1M pH 8 5.3 ml di soluzione A + 94.7 ml di soluzione B e 
portare a 200 ml con acqua distillata. 
• Soluzione A = soluzione 0.2 M di sodio 




Soluzione B = soluzione 0.2 M di sodio fosfato 
bibasico (Na2HPO4) 
DTNB • 8 mg di DTNB in polvere 
• 3 mg di sodio bicarbonato 
• Portare a 72 ml con tampone fosfato 
0.1 M pH7. 
AcTChI • 20 mg di AcTChI in polvere 
• Portare a 1 ml con tampone fosfato 
0.1 M pH 7 
 
Le letture allo spettrofotometro, una volta inserito il campione ed 
aggiunti 100 µl di acetiltiocolina, procedono ogni minuto per 10 
minuti. È previsto l’impiego di due soluzioni di Bianco, preparate 
come segue: 
 
Tabella 31 Preparati per i dosaggi. 
 Bianco 1 Bianco 2 Campione 
Acqua distillata (µl) 1000 - - 
TAMPONE Na-fosfato pH 8 (µl) - 775 775 
TAMPONE Na-fosfato pH 7 (µl) - 125 - 
DTNB (µl) - 100 100 
Substrato AcTChI (µl) - - 100 














] ∗ 𝟓. 𝟕𝟒 ∗ 𝟏𝟎−𝟒 
Dove: 
R = nmoli di substrato idrolizzato al minuto per mg di proteina 
ΔA/minuti = (ABSMAX – ABSmin)/t 
Proteine totali = [C] iniziale di proteine nel campione (µg/ µl) moltiplicata per la quantità di 
omogenato (µg) messa in cuvetta. 
 
7.2.4 Particellato inorganico 
Al fine di simulare l’effetto particellato non vivente 
sull’alimentazione dell’ostrica è stata utilizzata una sabbia di 
diatomite, di origine organica e composta principalmente da 
teche di diatomee e conchiglie di foraminiferi. La componente 
silicea della diatomite può rappresentare un elemento importante 
per la dieta dell’ostrica, che viene appunto integrato con colture 
di diatomee (i.e. Chaetoceros gracilis) per ovviare alla carenza dei 
silicati necessari allo sviluppo della conchiglia. Le concentrazioni 
di particellato (0, 10, 20, 40, 80 mg/l) sono basate sull’attività di 
monitoraggio del 2016. I test sono stati effettuati in triplicato a 




acqua di mare sintetica Istant Ocean sterile, con tre ostriche per 
beaker, su due differenti classi di taglia riportate in tabella 32. 
Tabella 32 Classi dimensionali degli esemplari di Crassostrea gigas. 
C.gigas l (cm) m (g) 
Classe A 2.31 ± 0.30 0.23 ± 0.04 
Classe B 4.51 ± 0.41 1.40 ± 0.04 
 
La durata del test è stata di 2,5 ore per prova, durante il test non 
è stato consentito l’accesso al laboratorio per evitare interferenze 
durante l’alimentazione dello spat.  
Il risultato è espresso in termini di percentuale di pigmenti di 
clorofilla a rimasti in sospensione alla fine del periodo di analisi sul 
totale iniziale; per la misura è stato applicato il metodo 
spettrofotometrico di Strickland and Parsons (1972). È stato 
mantenuto l’inoculo di Tetraselmis suecica alla concentrazione di 











Gli esemplari di Tigriopus fulvus esposti alle microplastiche 
fluorescenti hanno effettivamente ingerito e successivamente 
espulso  il materiale plastico inglobato nei faecal pellets (Fig.65), 
verificando la validità delle particelle scelte come modello 
sperimentale.  
 
Figura 65 a) Tigriopus fulvus con microplastica addominale, b) dettaglio di faecal pellet di T.fulvus contenente 
microplastiche fluorescenti. 
Le microsfere di alginato, il cui diametro finale è risultato di 40.2 
± 24.9 µm, sono state risospese in acqua di mare filtrata su filtro 
di acetato di cellulosa di porosità 0.45µm (GF/A Whatman) e 
successivamente somministrate agli esemplari di Crasssostrea 
gigas. Le microsfere sono state ingerite e successivamente 
espulse dagli organismi esposti in tutte le condizioni sperimentali 
(Fig.66). A seguito delle esposizioni preliminari a 20 ore, infatti, nel 
materiale fecale raccolto sono state rinvenute le microplastiche 





Figura 66 a) microsfere di alginato con microplastiche inglobate; b) microplastiche libere e non considerate nei 
conteggi; c,d) feci di ostrica contenenti microplastiche. 
Per il test preliminare, gli esemplari di Crassostrea gigas sono stati 
esposti ad una concentrazione di 50 MP/l, comparando il tasso di 
gestione di microplastiche in presenza o assenza di cellule di 
Tetraselmis suecica. Il dato preliminare ha evidenziato una 
maggiore ingestione quando C.gigas è alimentata con sole 
microsfere (Fig.67-A1). Con quest’ultima condizione, infatti, dopo 
2.5 ore di esposizione sono state espulse attraverso le feci 18±3 
MP/Ind, mentre a 20 ore il valore è sceso a 15±2 MP/Ind. Al 
contrario, fornendo un’alternativa all’ingestione delle microsfere, 
C.gigas ha ingerito ed espulso 6±3 MP/Ind (2.5h) e 7±3.6 Mp/Ind 





Figura 67 Risultati esposizione a 50 MP/l, con Tetraselmis suecica e microsfere (A1) e con sole microsfere (A2). 
 
Tabella 33 Dati esposizione a 50 MP/l. 
 t(h) Microsfere + Tetraselmis suecica Media 
A1 
2,5 9 3 6 6 
20 8 10 3 7 
  Microsfere  
A2 
2,5 20 14 20 18 
20 13 15 17 15 
 
Il secondo test preliminare è stato condotto aggiungendo in 
soluzione, per entrambe le condizioni testate, 1µl (10% w:v) di 
microplastiche libere, contemporaneamente a microsfere di 
alginato (Fig.68-B1) e Tetraselmis suecica (Fig.68-B2). Viene 
raggiunto il massimo valore di ingestione per individuo (35 
MP/Ind, 2.5h) esponendo gli organismi a microplastiche libere ed 


















Tetraselmis suecica hanno ingerito ed espulso un valore medio 
massimo di 24 MP/Ind alle 2.5h di esposizione. 
 
Figura 68 Risultati esposizione a 50 MP/l + MP libere, con Tetraselmis suecica (B2) e con sole microsfere (B1). 
 
Tabella 34 Dati esposizione di C.gigas con microplastiche libere (MP), immobilizzate (Alg) e T.suecica (Ts) 
 
 
Alg+MP Alg+MP Media 
B1 
2,5 h 49 22 35 






2,5 h 35 13 24 
20 h 11 11 11 
 
A seguito dei test preliminari è stata variata la concentrazione 
delle microplastiche immobilizzate nonché ed aggiunta una 
seconda esposizione alle 48h. I valori massimi ottenuti a 125 MP/l 
(12 MP/Ind), 200 MP/l (12 MP/Ind) e 250 MP/l (24 MP/Ind) non 






















quando Crassostrea gigas è esposta sia a microsfere che 
Tetraselmis suecica. 
A seguito delle seconde esposizioni si evidenzia un aumento del  
umero  delle microplastiche, possibilmente a causa di particelle 
ancora in transito nell’organismo e ingerite durante la prima 
esposizione. 
 
Figura 69 Contenuto di microplastiche in feci di C.gigas a seguito di esposizioni sequenziali a 125 MP/l (a), 200 MP/l 
(b) e 250 MP/l (c) e Tetraselmis suecica. 
 
Tabella 35 Dati di esposizione a differenti concentrazioni di MP immobilizzate. 
t(h) 2,5 20 48 52 58 72 Media 
        
125 
MP/l 





















































































Alimentando le ostriche con le sole microsfere di alginato di Sodio 
si ottengono valori di microplastiche mediamente maggiori, come 
riportato per la concentrazione minore (125 MP/l) in figura 70. 
 
Figura 70 Contenuto di MP in feci di C.gigas a seguito di due esposizioni sequenziali (125 MP/l) in assenza di 
microalghe. 
La maggiore ingestione di microplastiche in assenza di 
fitoplancton è confermata inoltre dal calcolo della cumulata di 
ingestione delle microplastiche, dove i valori relativi a 125 MP/l 
senza componente fitoplanctonica sono maggiori di quelli rilevati 






























Figura 71 Cumulate dei valori di microplastiche rinvenute in feci di C.gigas alle condizioni descritte in figure 69 e 70. 
Immobilizzando Nitzschia sp., si può notare un aumento nelle 
microplastiche egeste a seguito della seconda esposizione, 
mentre alla prima esposizione è mantenuto il trend evidenziato 
per Tetraselmis suecica, ossia valori di ingestione di 
microplastiche in assenza di componente fitoplanctonica. 
 
Figura 72 Risultati esposizione a 100 MP/l, con sole microsfere (a) e con T.suecica (b). 
1 2 3 4 5 6 7
(a) 0 7 8 8 17 18 18
(b) 0 3 11 13 18 27 31
(c) 0 0 5 7 15 15 16
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I valori di ingestione sono generalmente maggiori rispetto a 
quanto ottenuto con T.suecica, ad una concentrazione di 100 
MP/l, in presenza di fitoplancton, si raggiunge un valore di 
particelle egeste di 24 MP/Ind (Fig.72). Analogamente a quanto 
rilevato per Tetraselmis suecica, però, l’aumento della 
concentrazione di microplastiche non comporta un conseguente 
aumento di ingestione in presenza di fitoplancton (30 MP/Ind a 
200 MP/l). Si può notare invece un aumento dei tassi di ingestione 
in presenza delle sole microsfere di alginato. (18 e 26 MP/Ind, 
Fig.73). 
 
Figura 73 Risultati esposizione a 100 MP/l, con sole microsfere (c) e con T.suecica (d). 
Complessivamente, la curva cumulativa relativa all’ingestione di 
Nitzschia sp. immobilizzata in microsfere di alginato di Sodio 
mostra un andamento differente rispetto a quella di Tetraselmis 
suecica. In questo caso, infatti, si rileva un maggior accumulo in 
2.5 20 48 52 58 72
(c) 18 4 2 26 5 6



















presenza di microalghe in sospensione e, relativamente alla 
concentrazione, si evidenzia una correlazione positiva tra [MP] ed 
ingestione. 
 
Figura 74 Cumulate dei valori di microplastiche rinvenute in feci di C.gigas alle condizioni descritte in figure 72 e 73. 
 
7.3.1 Acetilcolinesterasi 
La misurazione dell’attività di AChE relativa ai campioni trattati ha 
determinato un aumento di attività relativo all’apparato digerente 
dei campioni trattati con microsfere di alginato, ma in assenza di 
componente fitoplanctonica. Il picco è raggiunto nell’apparato 
digerente del trattamento a relativo a 100 MP/l (0.99 µmol/g 
proteine/min). 
2,5 20 48 52 58 72
(a) 5 7 7 14 21 25
(b) 4 5 6 30 38 42
(c) 18 22 24 40 45 51



























Figura 75 µmol di substrato idrolizzato e AChE sintetizzata per sezione anatomica. 
 
Tabella 36 Letture spettrofotometriche. 
T 
(min) 


































































































































































































































































































3,67 25 0,027 

































































































7.3.2 Particellato inorganico 
I risultati relativi all’influenza del particellato inorganico sulla 
selezione di cellule fitoplanctoniche hanno evidenziato un 
decremento della selezione di microalghe fino alla densità di 40 
mg/l di diatomite in sospensione, corrispondente ad una 
filtrazione del 94,59 % (Classe A) e del 90,43 % (Classe B) del totale 
della concentrazione di inoculo.   
 
Tabella 37 Risultati di grazing a differenti concentrazioni di diatomite. 
 Letture spettrofotometriche    
Classe 750 664 647 630 Chl a (µg/l) Diatomite (mg/l) % Filtrato 
A 0,003 0,372 0,209 0,098 242,8686 0 97,00 
A 0 0,38 0,21 0,094 250,3248 10 96,91 
A 0,004 0,123 0,074 0,042 256,7643 20 96,83 
A 0 0,333 0,185 0,084 438,5316 40 94,59 
B 0,004 0,46 0,256 0,117 600,7776 0 94,49 
B 0,004 0,377 0,21 0,097 491,4444 10 93,93 
B 0 0,497 0,271 0,122 655,482 20 91,91 
B 0,004 0,593 0,333 0,152 775,338 40 90,43 
Bianco 0 0,693 0,391 0,175 8102,304 0  










7. Discussioni e conclusioni 
L’importanza del ruolo ecologico e commerciale di Crassostrea 
gigas, unitamente al complesso delle relazioni che essa intreccia 
con i molteplici comparti naturali ed antropici, rappresenta un 
complesso quadro di interesse ecologico, sanitario, gestionale, 
microbiologico ed ecotossicologico. 
In particolare il suo processo di filtrazione, necessario per la sua 
alimentazione dipendente dall’influenza di parametri fisici e 
biologici dell’ambiente costiero e ne determina una possibile 
contaminazione da sostanze di varia natura quali le 
microplastiche.  
L’attività di monitoraggio, effettuata “a priori”, ha permesso di 
valutare le condizioni ambientali e di costituire una base per la 
definizione dell’andamento del trofismo del sito di allevamento di 
questa specie nel Golfo di La Spezia  L’analisi della distribuzione 
dei parametri fisici (temperatura, salinità, O2%) e biologici 
(clorofilla, torbidità) ha infatti  confermato il confinamento 
determinato dalla presenza della diga foranea con conseguente 
accumulo di biomassa fitoplanctonica utilizzabile dalle ostriche. La 
diga pertanto influisce significativamente sulla produttività 
dell’areale prolungando il tempo di residenza delle masse d’acqua 




2009). In generale, lo sviluppo di biomassa fitoplanctonica è 
dipendente dalle condizioni di temperatura e salinità della 
colonna d’acqua. Analisi statistiche sui dati hanno confermato una 
correlazione inversa significativa (0.30 Spearman Rank Order, 
p<0.05) tra quantità di biomassa fitoplanctonica e temperatura 
dell’acqua, dato che conferma l’aumento della produttività 
dell’areale nei periodi autunnali e primaverili. La 
rappresentazione grafica di tale relazione è illustrata in figura 76 
;possiamo infatti notare un incremento di pigmenti autotrofi in 
corrispondenza di temperature comprese tra i 15 ed i 23°C, fattore 
confermato dalla superficie 3D in figura 76  (Chl a su T(°C), S (PSU), 
distanza pesata sui minimi quadrati). 
 




L’equilibrio dinamico che va ad instaurarsi consente un ricambio 
d’acqua relativamente rapido unitamente a condizioni ambientali 
ottimali per lo sviluppo di popolamenti fitoplanctonici di qualità 
per lo sviluppo della molluschicoltura quali, come detto, diatomee 
e alghe verdi (Gasparini et al., 2009) in un ambiente che 
tendenzialmente sfavorisce fioriture di dinoflagellati 
possibilmente produttori di tossine nocive per i bivalvi e i 
consumatori. 
Si tratta, in ogni caso, di condizioni relativamente oligotrofiche 
tipiche dell’alto Tirreno, grazie anche all’influenza della Corrente 
Ligure, notoriamente caratterizzata da basse concentrazioni di 
clorofilla ed originante da un’interazione tra la Modified Atlantic 
Water (MAW) in superficie e la Levantine Intermediate Water 
(LIW) in profondità (Bèthoux et al., 1988; Goffart et al., 1995; 
Millot, 1999).  
Tali condizioni sono state confermate durante il monitoraggio 
condotto durante il 2016, relativamente ai parametri monitorati. 
Nel periodo maggio-agosto, infatti, i valori medi di salinità e 
temperatura e di pH rilevati (relativamente allo strato superficiale 
entro-diga, ST2) sono risultati di 37.7±0.6 PSU e 23±2.3°C e 
8,02±0.15. I parametri biologici risentono maggiormente della 




La valutazione della biomassa fitoplanctonica ha evidenziato una 
progressiva diminuzione dei valori rilevati (da 1.29 µg/l fino a 0.55 
µg/l) fino al campionamento di luglio 2016, seguito da un picco nel 
campionamento di agosto 2016 (2.11 µg/l). La valutazione del 
trofismo e dei principali parametri ambientali dell’areale di studio 
ha permesso di valutarne le condizioni di accrescimento in situ, 
dipendenti dal complesso delle interazioni intercorrenti tra 
organismi e colonna d’acqua.  
La quantità di seston nella colonna d’acqua, in particolare, è 
determinante nel processo di filtrazione (Bayne et al., 1987; 
Navarro et al., 1992; Hawkins et al., 1996; Iglesias et al., 1996; 
Urrutia et al., 1996; Barillé et al., 1997; Navarro and Widdows, 
1997), nello sviluppo morfologico (Barille´ et al., 1997a; Kobayashi 
et al., 1997; van der Meer, 2006; Dutertre et al., 2009) e nello 
sviluppo di Crassostrea gigas.  Applicando il set di equazioni di 
Fulford et al. (2007) relativo alla variabilità del Clearance Rate di 
Crassostrea spp. in relazione alle condizioni ambientali, si 






Figura 77 Relazione tra CR, elaborata da Fulford et al. (2007) e particellato totale nella colonna d'acqua. 
 
Considerate le assunzioni relative ad ossigeno disciolto (> 50%) e 
salinità (>12 PSU), il valore del carico di particellato totale 
presente nella colonna d’acqua rappresenta il principale fattore 
determinante la capacità di rimozione di cellule fitoplanctoniche 
da parte dell’ostrica.  
Tale correlazione è stata ulteriormente confermata dalle prove di 
laboratorio condotte su spat di ostrica proveniente dal Golfo di La 
Spezia, riguardanti l’effetto di carichi crescenti di diatomite sulla 



































Figura 78 Influenza di concentrazioni crescenti di diatomite sulla capacità di filtrazione di differenti classi 
dimensionali di Crassostrea gigas. 
Le capacità di selezione di cellule fitoplanctoniche risultano quindi 
fortemente dipendenti dai carichi di particellato totale presenti 
nella colonna d’acqua, che vanno ad influenzarne selezione e 
ritenzione. 
Un ulteriore effetto di questa variabile è determinato dalle 
variazioni di taglia degli organi interni che Crassostrea gigas 
sviluppa per tollerare concentrazioni di POM superiori alle soglie 
di filtrazione (192 mg/l) e selezione (150 mg/l). Il rapporto tra la 
superficie di branchie e palpi labiali, ad esempio, diminuisce 
all’aumentare della torbidità, soprattutto a causa di variazioni 
morfologiche dei palpi labiali; analogamente, si può notare un 


























all’aumentare delle concentrazioni di particellato sospeso. Tali 
modificazioni morfologiche sono coinvolte nella capacità di 
popolazioni selvatiche Crassostrea gigas di stabilirsi come specie 
invasiva in ambienti teoricamente inadatti (Dutertre et al., 2009). 
L’analisi del muscolo adduttore degli esemplari provenienti dal 
Golfo di La Spezia ha evidenziato una prevalenza (58,17±5,64 %) 
di muscolo striato; il confronto di tale risultato con i dati di 
bibliografia fa corrispondere tale valore ad areali a bassa torbidità, 
ad esempio Cape Herbaudière (POM medio annuo 21.0 mg/l), 
Cape Saint-Gildas (POM medio annuo 24,1 mg/l) e Cobe’s Rock 
(POM medio annuo 24,3 mg/l), situati nell’estuario della Loira 
(Dutertre et al., 2009). 
I valori del rapporto tra superfici di branchie e palpi labiali (B:P) 
confermano ulteriormente tale condizione, raggiungendo valori di 
17,7±6,50 (> 5 cm) e 7,31±3,07 (< 5 cm); il risultato del rapporto 
tra superficie dei palpi labiali e massa dell’organismo (0,12 cm2/g) 
è risultato inferiore ai dati rilevati nell’estuario della Loira, in 
corrispondenza ai minori valori medi di seston del Golfo di Lerici 
(9,6 mg/l nel periodo di campionamento). 
Tali risultati sono confermati dal confronto dei trend di 
particellato totale e pigmenti autotrofi, dal quale si evidenzia una 





Figura 79 Andamenti di Chl a e particellato totale in ST2 (Maggio-Agosto 2016). 
I risultati del monitoraggio ambientale evidenziano una serie di 
adattamenti morfologici, da parte di Crassostra gigas, alle 
condizioni della colonna d’acqua, tesi ad un’efficace sfruttamento 
delle risorse fitoplanctoniche in sospensione. I bassi valori di 
detrito sospeso concomitanti con gli incrementi del popolamento 
fitoplanctonico evidenziati durante il monitoraggio rappresentano 
ottimali condizioni di sviluppo per la specie oggetto di studio; la 
filtrazione è efficiente in termini di consumo metabolico e 
garantisce buoni tassi di accrescimento (Bonello et al., 2015). 
La valutazione del Clearance Rate alla massima temperatura 
dell’acqua (25°C) rilevata durante il monitoraggio ha fornito un 
valore massimo di 0,52 m3/g C day, al netto delle variazioni 


























è inoltre legata alle dimensioni di quest’ultime, secondo 
l’equazione citata in precedenza (Barillé et al., 1993).  
La capacità di selezione delle specie fitoplanctoniche oggetto di 
grazing deve essere inoltre in grado di garantire un aumento di 
variabilità ed efficienza di alimentazione, che sia in grado di 
supportare le richieste metaboliche necessarie per lo sviluppo da 
C3 (2.31 ± 0.30 cm, 0.23 ± 0.4 g, 23,84% di proteine sul totale) a 
C1 (4.51 ± 0.41 cm, 1.40 ± 0.4 g, 6,01% di proteine sul totale).  
Per il mantenimento dello spat di Crassostrea gigas è stata quindi 
valutata la sua capacità di grazing su Nannochloropsis spp. e 
Tetraselmis suecica, due alghe di dimensioni differenti (5-12 µm e 
20-40 µm rispettivamente) in condizioni analoghe a quelle 
ambientali (37 PSU e 25°C). Dai risultati è emerso che l’ostrica sia 
in grado di acquisire un contenuto proteico maggiore (6,7 µg Ind-
1*h-1) da T.suecica, pur ingerendone un quantitativo minore 
(1,3*105 cell*Ind-1h-1) rispetto a Nannochloropsis spp. (2,52 µg Ind-
1*h-1 su 1,2*106 cell*Ind-1*h-1).  
Da precedenti lavori (Pane et al., 1998) risulta un aumento del 
contenuto proteico delle colture fitoplanctoniche immobilizzate 
in alginato di sodio e in quest’ottica è stato sviluppato il metodo 
di mantenimento e accrescimento di spat di C.gigas 




suecica hanno dimostrato buone capacità di sviluppo in matrice 
organica, compresa una forma di co-esistenza nel processo di co-
immobilizzazione e sono quindi state impiegate 
nell’alimentazione dello spat. Il tentativo di co-immobilizzazione 
di Nannochloropsis spp. e Tetraselmis suecica ha però individuato 
una dominanza di Nannochloropsis spp.. L’alga raggiunge infatti 
concentrazioni simili a quelle dell’immobilizzazione in singola 
coltura, nonostante la presenza nel mezzo di inoculo di T.suecica 
che non cresce., rimanendo a densità costanti. 
Gli esemplari di C.gigas sono stati mantenuti in acquario, con 
successo per 4 mesi circa; in questo lasso di tempo, il gruppo 
alimentato con microalghe immobilizzate in alginato di sodio (G1) 
ha evidenziato una mortalità quasi dimezzata (6%) rispetto a 
quello alimentato con alghe libere (G2, 11%). Al contrario, è stato 
individuato un incremento di massa maggiore per le ostriche di G2 
(+ 16,7%) rispetto a G1 (+5,0%). Nonostante l’incremento di massa 
relativo di G1 sia di minore entità rispetto a quello di G2, è più 
costante; il secondo, infatti, manifestava una flessione ed un 
successivo decremento.  
Nel complesso, il metodo di mantenimento ed accrescimento con 
alghe immobilizzate ha dato buoni risultati in termini di gestione 




punto di vista ecologico e di allevamento in quanto e uno stadio di 
sviluppo particolarmente sensibile alle variabili ambientali, 
nonché ad agenti patogeni e contaminanti (Peeler et al., 2012; 
Bingham et al., 2013; Paul-Pont et al., 2013a; 2013b; Paul-Pont et 
al., 2014).  
Sia i banchi naturali che le strutture di allevamento di C.gigas 
insistono in ambiente costiero, una porzione dell’ambiente 
marino particolarmente esposta agli impatti di origine antropico, 
in particolare per quanto riguarda le problematiche legate al 
Marine Litter ed i rischi ad esso associati. È stato stimato che più 
di 150 milioni di tonnellate di materiale plastico siano state 
globalmente accumulate negli oceani, con un ulteriore contributo 
annuo stimato tra i 4.6 ed i 12.7 milioni di tonnellate. L’origine di 
circa l’80% del Marine Litter è stata riconosciuta come terrestre, 
pur considerandone una certa regionalità. A questo fenomeno di 
inquinamento sono legate pesanti ripercussioni economiche con 
perdite per comunità costiere, turismo, nautica e pesca stimante 
nell’ordine dei 630 milioni di € all’anno e, considerata la rapidità 
di accumulo e dispersione, il Marine Litter può essere considerato 
una delle principali minacce alla salute degli oceani. A livello 
europeo, sono al momento in atto misure cautelative di 




supportate da misure specifiche che tengano in considerazioni le 
strategie di gestione dell’ambiente marino stabilite dagli Stati 
Membri”. In particolare, sotto i canoni del Circular Economy 
Package, si mira ad un obiettivo di riduzione di almeno il 30% dei 
rifiuti da spiaggia e degli attrezzi di pesca entro il 2020. Per il 2017 
è attesa la presentazione di una Strategia per le plastiche che 
garantisca un focus relativo alla protezione dell’ambiente nei 
confronti dell’inquinamento da materiale plastico e 
microplastiche. La Commissione Europea ha adottato, a 
novembre 2016, la Ocean Governance Communication, che pone 
queste problematiche in un più ampio contesto di inquinamento 
marino e nel contesto internazionale, includendo una lista di 
azioni. A livello europeo, in ogni caso, il principale strumento di 
tutela ambientale è la Marine Strategy Frameword Directive, che 
opera in ambito di monitoraggio, tutela e raggiungimento del 
Good Environmental Status (GES), includendo in tale ambito 
anche il monitoraggio dell’inquinamento costiero. La presenza di 
microplastiche in ambiente marino rappresenta un importante 
fattore di rischio sia per gli organismi marini che per il 
consumatore finale, in conseguenza del fatto che tali particelle di 
materiale plastico sono state trovate a differenti livelli della 
catena trofica. Gli organismi filtratori sono particolarmente 




contaminazione. La maggior parte degli studi condotti 
sull’argomento sono incentrati su specie di interesse 
commerciale, in quanto vettori di microplastiche verso l’uomo. La 
presenza di microplastiche in molluschi bivalvi è stata studiata a 
livello globale in diversi paesi:,  Germania (Mytilus edulis, 0.36 ± 
0.07 MP/g, Van Cauwenberghe and Janssen, 2015), Bretagna 
(Crassostrea gigas, 0.47 ± 0.16 MP/g, Van Cauwenberghe and 
Janssen, 2015), Brasile (Santana et al., 2016), Cina (Li et al., 2015). 
Tutte le specie esaminate hanno dato confermato la loro capacità 
di ingestione di microplastiche, che potrebbero 
conseguentemente essere ingerite dai consumatori.  
Crassostrea gigas si colloca in questo contesto sotto diversi 
aspetti, a cominciare dal suo ruolo nel complesso delle interazioni 
definite come Plankton-Benthos Linkage. Essa è infatti coinvolta 
nei processi di trasporto verticale della sostanza organica (Haven 
& Morales-Alamo, 1966; Kusuli, 1981; Mitchell, 2006), 
arricchimento organico dei sedimenti (Forrest & Creese, 2006), 
processi idrodinamici (Pearson & Black, 2001), grazing sul 
comparto planctonico (Shumway et al., 1985; Dupuy et al., 2000; 
Cloern and Jassby, 2012), controllo della torbidità della colonna 
d’acqua (Kemp et al., 2005). Le principali problematiche inerenti 




il comparto planctonico sono legato al fatto che la filtrazione è una 
strategia alimentare meno selettiva della predazione, in termini di 
selezione di particelle e nutrienti (Rummel et al., 2016). Nella 
gestione di eventuali attività di studio e monitoraggio, la corretta 
scelta delle specie bioindicatrici determina la rilevanza del dato 
acquisito. Nella scelta delle specie impiegate nel monitoraggio 
devono essere quindi considerate le caratteristiche generali di un 
buon bioindicatore, ossia facilità di campionamento, 
identificazione, gestione e conoscenza della specie Devriese et al., 
2015; Desforges et al., 2015; Hämer et al., 2014; Van 
Cauwenberghe et al., 2015; Von Moos et al., 2012), nonché 
caratteri più specifici riguardanti il contaminante specifico, ossia 
le strategie di selezione durante l’alimentazione (Graham & 
Thompson, 2009; Rummel et al., 2016).  
La totalità delle specie analizzate durante il lavoro di tesi ha 
mostrato la presenza di microplastiche all’interno degli esemplari 
analizzati, con un rilevante quantitativo in Ascidia spp (0.62 MP/g). 
Questo valore può essere messo in correlazione al processo di 
alimentazione di quest’ultima specie. In relazione a questi 
parametri, Ascidia spp. si nutre principalmente di materiale 
particolato, intrappolando il cibo in una rete di muco prodotta 




trasportata verso il tratto digestivo, con un meccanismo di 
selezione delle particelle meno efficiente (Hecht, 1918; 
MacGinitie, 1939; Goodbody, 1974) se comparato con i 
meccanismi dei molluschi bivalvi.  
Per quanto riguarda Crassostrea gigas, la concentrazione di 
microplastiche risulta direttamente ma non proporzionalmente 
correlata alle dimensioni della conchiglia. Il miglioramento 
dell’efficacia della selezione durante l’accrescimento consente di 
mantenere la qualità del processo all’aumentare dei volumi di 
acqua filtrata e conseguentemente al rischio di contaminazione. 
Si evidenzia quindi una relativa variabilità interspecifica nel 
processo di selezione delle particelle ingerite durante la 
filtrazione, dipendente dal livello di specializzazione e dai 
meccanismi stessi. Sulla base di queste considerazioni è 
necessario quindi valutare la scelta delle specie utilizzate durante 
il monitoraggio di microplastiche, in quanto la corretta scelta delle 
specie determina la rilevanza del risultato acquisito. La scelta degli 
organismi relative al monitoraggio di microplastiche devono 
quindi essere basate su selettività della nutrizione (Graham & 
Thompson, 2009; Rummel et al., 2016), facilità di gestione del 
campionamento, identificazione, gestione e generali conoscenze 




et al., 2014; Van Cauwenberghe et al., 2015; Von Moos et al., 
2012). I risultati prodotti dal monitoraggio condotto sugli 
organismi del Golfo di La Spezia mostrano una relativa 
omogeneità nel contenuto, in termini di microplastiche per 
grammo di polpa, relativamente ai molluschi bivalvi, ma una 
concentrazione circa 5 volte maggiore nei campioni di Ascidia spp. 
Mytilus galloprovincialis si nutre sia su microalghe che su 
materiale sospeso, analogamente ad Anomia ephippium, un 
concorrente naturale di ostriche e mitili negli impianti di 
allevamento. Il più raffinato meccanismo di selezione di 
Crassostrea gigas consente alla specie un’ingestione 
estremamente selettiva, come dimostrato sotto condizioni 
sperimentali (Shumway et al., 1985), che potrebbe consentire una 
migliore individuazione e successiva espulsione. Quando una 
particella plastica è, in ogni caso, inglobata in matrici organiche 
come faecal pellets, aggregati fitoplanctonici o organismi 
epibiontici (Barnes et al., 2009; Browne et al., 2010; Derraik, 2002; 
Thompson et al., 2004; Long et al., 2015), questo processo di 
selezione potrebbe perdere o ridurre la sua efficacia ed indurre 
ingestione e successiva ingestione del materiale plastico. 
Differenti livelli di efficacia di selezione e conseguente successo 
nell’individuazione, mediano tra condizioni ambientali ed 




quindi dell’ampia distribuzione di materiale plastico nell’ambiente 
marino, la valutazione del rischio di ingestione e del quantitativo 
di microplastiche ingerite richiede una precisa standardizzazione 
sia della gestione dei campioni che nella scelta degli organismi 
studiati, a seconda del contesto di ricerca.  
Considerati quindi i crescenti flussi di materiale plastico e la sua 
resistenza alla biotrasformazione, si rende necessaria una migliore 
comprensione dei diversi percorsi a disposizione del materiale 
plastico per il suo ingresso nella catena trofica.  
In quest’ottica vanno considerate le interazioni che questo 
organismo instaura con il comparto planctonico; C.gigas, come 
altri organismi filtratori, si nutre principalmente di fitoplancton, 
ma integra la sua dieta con detrito organico e, occasionalmente, 
alcune specie di organismi zooplanctonici (Fréchette et al., 1989; 
Navarro et al., 1992; Smaal, 1997; Dupuy et al., 1999; Davenport 
et al., 2000; Dupuy et al., 2000; Karlsson et al., 2003; Lehane and 
Davenport, 2004; Troost et al., 2008a). A seguito di ingestione, gli 
organismi appartenenti al mesozooplancton possono diventare 
vettori di microplastiche, inglobando queste ultime in materiale 
fecale o per predazione diretta da parte di Crassostrea gigas. 
Uno dei principali problemi nell’ambito dei modelli di laboratorio 




la loro comparabilità con le condizioni ambientali (Vandermeersch 
et al., 2015). Il modello sperimentale basato sulle microsfere di 
alginato in quest’ottica, cercando di replicare condizioni simili 
all’ambiente, per quanto riguarda le concentrazioni di 
microplastiche e la loro biodisponibilità (Collignon et al., 2012; 
Còzar et al., 2015).  
L’ingestione e successiva egestione di particelle fluorescenti da 
parte del copepode arpacticoide Tigriopus fulvus ha consentito di 
confermare l’effettiva applicabilità delle particelle sintetiche 
commerciali per lo studio. Il modello di alginato di sodio proposto 
pone rimedio alle difficoltà di ottenere un numero significativo di 
microplastiche inglobate in pellet fecali, garantendo replicabilità e 
continuità operativa negli esperimenti. Il modello ha inoltre 
ulteriormente confermato le capacità selettive di Crassostrea 
gigas durante l’alimentazione, dove quest’ultima è in grado di 
escludere o ridurre l’apporto di POM in presenza di organismi 
fitoplanctonici (Pastoureaud et al., 1995; Ward & Shumway, 
2004). Al contempo, alti carichi di materiale organico 
contribuiscono a rendere tale selezione più difficile, aumentando 
il rischio di ingestione di contaminanti con l’aumento della 
torbidità; in periodi di bassa produttività primaria, inoltre, il 




aumentato dal conseguente adattamento della dieta da parte di 
Crassostrea gigas.   
L’analisi relativa all’inibizione dell’acetilcolinesterasi inoltre ha 
identificato un possibile stress a livello digestivo determinato 
dall’ingestione di microplastiche inglobate in matrice organica. 
Tale espressione non avviene in presenza di microalghe libere, 
dove l’ostrica dirige preferenzialmente la sua alimentazione. 
In conclusione, va considerato che obiettivo comune nella 
gestione internazionale dell’ambiente costiero è il miglioramento 
dello stato ecologico e la riduzione degli impatti ambientali; 
tuttavia le principali convenzioni internazionali quali la European 
Water Framework Directive (WFD; Direttiva 2000/60/EC) e la 
Marine Strategy Framework Directive (MSFD; Direttiva EY 
2008/56/EC) sono spesso improntante sulla descrizione separata 
dei comparti planctonici e bentonici, che raramente vengono 
combinati nella redazione di report o nelle valutazioni ambientali. 
In quest’ottica, l’integrazione dello studio delle interazioni tra 
questi due comparti dovrebbe essere integrata nella valutazione 
degli stati trofici e di salute ecosistemica, al fine di realizzare 
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